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Les requins sont une composante essentielle dans l’équilibre des écosystèmes côtiers, 
épipélagiques océaniques et d’eaux profondes du Golfe du Mexique. Occupant souvent des rôles 
de prédateurs d’apex, ils entretiennent de fortes interactions avec les autres taxons de leurs 
réseaux trophiques. Le déclin des populations de requins est susceptible d’entraîner des cascades 
trophiques et de provoquer un déséquilibre des écosystèmes pouvant mener à leur effondrement.  
 
La capture et la perte d’habitat exercent d’importantes pressions sur les populations de requins du 
Golfe du Mexique. La pêche dirigée, les captures accidentelles, l’aileronnage et la pêche récréative 
entraînent un fort taux de mortalité d’origine anthropique. L’absence de suivi des prises 
accessoires, des pêcheries mexicaines et des activités illégales comme l’aileronnage mènent à une 
sous-estimation de l’impact des activités de capture sur les requins du Golfe du Mexique. Le 
développement côtier, l’emploi d’équipements de pêche destructifs, l’eutrophisation et l’exploitation 
pétrolière affectent également les habitats marins du Golfe. Ces activités entraînent la destruction 
et la dégradation de milieux pouponnières, d’aires d’alimentation ou de reproduction, dans tous les 
types de milieux (côtiers, océaniques, profonds, pélagiques, benthiques). 
 
Les stratégies d’histoire de vie lentes des requins les rendent vulnérables face aux pressions 
s’exerçant sur eux. Cette vulnérabilité leur fait courir des risques réels d’extinction. Deux facteurs 
influencent l’ampleur de ces risques. Il s’agit du degré d’exposition aux pressions, dicté par les 
habitats fréquentés et certains paramètres physiques et comportementaux, ainsi que de la capacité 
de résilience aux pressions, modulée par les paramètres bioreproductifs. Les niveaux de pression 
dans le Golfe du Mexique sont difficilement soutenables pour plusieurs populations et ont causé 
des déclins très substantiels chez certaines d’entre elles. 
 
Malgré la vulnérabilité qui caractérise les requins du Golfe du Mexique, le fait qu’ils soient à risque 
de disparaître demeure difficile à faire accepter. Pourtant, la croyance populaire selon laquelle les 
populations de poissons marins sont immunisées contre les risques d’extinction est erronée. 
L’accessibilité croissante à tous les habitats marins fait en sorte que l’immensité des bassins 
océaniques ne suffit plus à protéger les requins de l’extinction. Les paramètres biodémographiques 
des requins ne leur permettent pas de se rétablir rapidement à la suite d’un déclin démographique. 




La préservation des requins du Golfe du Mexique passe par une gestion éclairée, appuyée sur une 
bonne connaissance de leurs risques d’extinction. Le protocole d’évaluation de la liste rouge des 
espèces menacées de l’Union Internationale pour la Conservation de la Nature (UICN) permet 
d’évaluer l’ampleur de ces risques. En se basant sur les connaissances à propos des taxons, il 
offre des estimations justes et comparables entre elles de leurs situations de conservation. Le 
phénomène de niveau de référence changeant, la rareté de données historiques fiables et l’unicité 
des populations constituent toutefois des obstacles à l’évaluation des déclins subis par les 
populations de requins du Golfe du Mexique et de leurs risques d’extinction. 
 
Les requins du Golfe du Mexique sont méconnus. L’état imparfait des connaissances actuelles fait 
en sorte qu’il est impossible d’évaluer les risques d’extinction de 29 % des espèces du Golfe. La 
détermination de la capacité de résilience d’une espèce de requin et de sa vulnérabilité face à 
l’extinction passe par la connaissance de ses paramètres bioreproductifs. L’âge à maturité et la 
taille corporelle maximale sont les paramètres les plus influents sur la résilience des requins. Les 
requins peuvent être divisés en trois groupes selon le type d’habitat qu’ils fréquentent (requins 
épipélagiques océaniques, néritiques et d’eaux profondes). L’exposition aux pressions 
anthropiques et les niveaux de connaissances culminent chez les espèces néritiques. Les requins 
d’eaux profondes sont les plus vulnérables face aux pressions et les plus méconnues. Les requins 
épipélagiques océaniques sont les plus résilients parmi les requins. 
 
Les niveaux d’exploitation actuels devraient permettre de récolter suffisamment de données pour 
évaluer les risques d’extinction des requins. Une optimisation de l’accessibilité aux spécimens 
capturés permettrait de faire avancer les connaissances. La priorisation de l’acquisition de données 
à propos de l’âge à maturité, de la taille maximale et de la taille des portées est souhaitable. Les 
espèces peuvent être priorisées selon les niveaux de connaissances actuels les concernant, leur 
exposition aux pressions, le fait qu’elles aient ou non un statut de conservation, ou selon d’autres 
critères valables. La quête pour déterminer les états pré commerciaux des populations de requins 
doit se poursuivre. La protection des juvéniles et l’éducation du public amélioreraient la situation de 






L’achèvement de ce document aurait été impossible sans l’aide et le soutien de plusieurs 
personnes. Je tiens à rendre hommage à ces gens qui m’ont accompagné tout au long de ma 
rédaction. 
 
Je souhaite d’abord remercier mes directeurs. Monsieur Jean-Pierre Pelletier a su faire preuve 
d’une grande disponibilité tout au long de ma démarche d’écriture. Ses commentaires extrêmement 
pertinents ont été indispensables dans la définition de ma pensée. Son esprit de synthèse et la 
logique de sa réflexion ont grandement contribué à l’organisation de ce document. Je lui suis très 
reconnaissant pour tout l’appui qu’il m’a offert. Merci à monsieur Marco Festa-Bianchet, qui m’a 
généreusement permis de profiter de ses amples connaissances. Ses conseils avisés et ses 
enseignements m’ont permis de bâtir une base de connaissance qui s’est avérée indispensable 
dans le cadre de cet essai. 
 
J’aimerais remercier chaleureusement madame Caroline Cloutier pour ses précieux conseils, son 
support, son écoute et sa grande compréhension tout au long de la rédaction de mon essai et de 
ma formation en Écologie Internationale. Merci beaucoup à madame Judith Vien, pour son 
accompagnement et son encadrement durant l’ensemble de ma formation en gestion de 
l’environnement. Merci beaucoup à monsieur Juan-Carlos Pérez-Jiménez pour sa disponibilité, 
pour avoir partagé avec enthousiasme ses grandes connaissances et pour m’avoir transmis sa 
passion pour les requins. Merci à monsieur Iván Mendez-Loeza, à madame Nelly Tremblay et à 
madame Elizabeth Cuevas pour leur générosité et leur amitié. Merci à madame Shelley Clarke 
d’avoir généreusement accepté de partager ses résultats avec moi. Merci à madame Marie Lionard 
pour ses commentaires constructifs qui m’ont permis d’organiser et de synthétiser certaines idées. 
 
Un merci spécial à mes parents, madame Andréa Viel et monsieur André Morin, ainsi qu’à ma 
sœur, madame Valérie Morin, pour n’avoir jamais cessé de croire en moi, pour leur support 
constant dans l’ensemble de mon parcours académique comme dans tous les autres aspects de la 
vie et pour être aussi géniaux dans l’ensemble. Merci à tous les gens de mon entourage qui m’ont 
encouragé et supporté durant ma rédaction.  
 iv 
 
TABLE DES MATIÈRES 
 
INTRODUCTION ................................................................................................................................. 1 
CHAPITRE 1 - IMPORTANCE ÉCOLOGIQUE DES REQUINS ......................................................... 5 
1.1 Justification du choix de cibler les populations du Golfe du Mexique ................................. 5 
1.2 Requins dans les écosystèmes ........................................................................................... 6 
1.2.1 Habitats des requins ............................................................................................ 7 
1.2.2 Influence historique des requins sur l’évolution des écosystèmes ................... 10 
1.2.3 Importance des requins dans les écosystèmes contemporains........................ 10 
CHAPITRE 2 - PRESSIONS ANTHROPIQUES S’EXERÇANT SUR LES REQUINS ..................... 17 
2.1 Capture .............................................................................................................................. 17 
2.1.1 Pêche commerciale dirigée et pêche artisanale................................................ 18 
2.1.2 Pêche récréative ................................................................................................ 19 
2.1.3 Prises accessoires ............................................................................................. 20 
2.1.4 Influence de l’équipement de pêche .................................................................. 21 
2.1.5 Usages des requins ........................................................................................... 22 
2.1.6 Commerce des nageoires et aileronnage ......................................................... 23 
2.1.7 Capture dans le Golfe du Mexique .................................................................... 25 
2.2 Dégradation et destruction d’habitats ................................................................................ 26 
2.2.1 Développement côtier ........................................................................................ 26 
2.2.2 Impact des équipements de pêche traînants .................................................... 27 
2.2.3 Eutrophisation .................................................................................................... 27 
2.2.4 Exploitation pétrolière ........................................................................................ 29 
CHAPITRE 3 - VULNÉRABILITÉ DES REQUINS ............................................................................ 31 
3.1 Explication du concept de risque d’extinction ................................................................... 31 
3.2 Facteurs modulant les risques d’extinction ....................................................................... 36 
3.2.1 Degré d’exposition aux pressions ..................................................................... 36 
3.2.2 Résilience face aux pressions ........................................................................... 38 
 v 
 
3.3 Déclins populationnels chez les requins ........................................................................... 40 
CHAPITRE 4 - PROBLÉMATIQUE DE CONSERVATION DES REQUINS ..................................... 45 
4.1 Changement de perception sur les ressources marines et leur exploitation .................... 45 
4.1.1 Accessibilité aux ressources marines ............................................................... 46 
4.1.2 Mythe de la productivité miraculeuse ................................................................ 48 
4.2 Applicabilité du protocole d’évaluation de la liste rouge pour les requins ......................... 51 
4.2.1 Fonctionnement du protocole d’évaluation de la liste rouge ............................. 51 
4.2.2 Représentativité des catégories face aux risques réels d’extinction ................. 52 
4.2.3 Statuts de conservation reposant uniquement sur le déclin démographique ... 55 
4.2.4 Statuts globaux et statuts régionaux ................................................................. 59 
4.3 Difficultés dans la détermination de statuts de conservation ............................................ 61 
4.3.1 Niveau de référence changeant ........................................................................ 61 
4.3.2 Disponibilité et fiabilité des données ................................................................. 62 
4.3.3 Unicité des populations ..................................................................................... 67 
CHAPITRE 5 - ÉTAT DES CONNAISSANCES ................................................................................ 71 
5.1 Statuts de conservation des requins ................................................................................. 71 
5.2 Analyse des connaissances par paramètre et détection des lacunes .............................. 75 
5.2.1 Taille maximale .................................................................................................. 76 
5.2.2 Taille à la naissance .......................................................................................... 76 
5.2.3 Longévité ........................................................................................................... 77 
5.2.4 Âge à maturité ................................................................................................... 78 
5.2.5 Cycle reproductif ................................................................................................ 81 
5.2.6 Taille des portées .............................................................................................. 83 
5.3 Analyse des connaissances selon les catégories d’espèces ............................................ 85 
5.3.1 Requins épipélagiques océaniques ................................................................... 86 
5.3.2 Requins néritiques ............................................................................................. 89 
5.3.3 Requins d’eaux profondes ................................................................................. 92 
CHAPITRE 6 - RECOMMANDATIONS ............................................................................................ 99 
 vi 
 
6.1 Pistes d’action pour l’amélioration des connaissances ..................................................... 99 
6.1.1 Optimisation de l’accessibilité aux données .................................................... 100 
6.1.2 Ajustements du cadre légal ............................................................................. 103 
6.1.3 Uniformisation des protocoles et partage des données recueillies ................. 104 
6.1.4 Efforts d’échantillonnage indépendants de la pêche ....................................... 105 
6.2 Cibles prioritaires d’acquisition de connaissances .......................................................... 106 
6.2.1 Paramètres prioritaires .................................................................................... 106 
6.2.2 Espèces ou groupes d’espèces prioritaires ..................................................... 108 
6.3 Pistes d’action pour la réduction des pressions sur les requins ..................................... 111 
6.3.1 Protection des juvéniles ................................................................................... 111 
6.3.2 Éducation ......................................................................................................... 112 
CONCLUSION................................................................................................................................. 114 
RÉFÉRENCES ................................................................................................................................ 116 
BIBLIOGRAPHIE ............................................................................................................................. 132 
ANNEXE 1 - LISTE DES ESPÈCES DE REQUINS RÉPERTORIÉES DANS LE GOLFE DU 
MEXIQUE, INCLUANT LEURS STATUTS DE CONSERVATION ET LES TYPES D’HABITATS 
QU’ELLES FRÉQUENTENT ........................................................................................................... 133 
ANNEXE 2 - PARAMÈTRES BIOREPRODUCTIFS DES REQUINS ÉPIPÉLAGIQUES 
OCÉANIQUES DU GOLFE DU MEXIQUE ..................................................................................... 137 
ANNEXE 3 - PARAMÈTRES BIOREPRODUCTIFS DES REQUINS NÉRITIQUES DU GOLFE DU 
MEXIQUE ........................................................................................................................................ 139 
ANNEXE 4 - PARAMÈTRES BIOREPRODUCTIFS DES REQUINS D’EAUX PROFONDES DU 





LISTE DES FIGURES 
 
Figure 1.1 Représentation d’un bassin océanique et des différentes zones qui le composent    ……..8 
Figure 1.2 Réseau trophique et ses composantes ……………………………………………………...11 
Figure 1.3 Représentation d’une cascade trophique ……………………………………………………14 
Figure 2.1 Carte du nord-ouest de l’Atlantique montrant la distribution de l’effort de pêche à la 
palangre pélagique, entre 1986 et 2000, selon le nombre de palangres déployé  .…………………. 22 
Figure 2.2 Quantités d’oxygène dissous dans les eaux de fond au-dessus du plateau continental de 
la Louisiane, du 22 au 28 juillet 2013 ……………………………………………………………………..28 
Figure 2.3 Superficie annuelle de la zone morte du nord du Golfe du Mexique ……………………..29 
Figure 4.1 Relations entre les différentes catégories de conservation de l’UICN ……………………52 
Figure 4.2 Production du secteur des pêches de capture dans l’Atlantique nord-ouest et niveau de 
référence changeant en fonction du début de la carrière des chercheurs fictifs A et B……………..62 
Figure 4.3 Présentation de différentes méthodes utilisées pour mesurer la taille des requins ...…..66 
Figure 5.1 Classification, par catégorie de conservation, pour (A) l’ensemble des espèces 
comprises dans la liste rouge, (B) toutes les espèces de requins décrites à l’échelle mondiale et (C) 
toutes les espèces de requins répertoriées dans le Golfe du Mexique……………………….……….73 
Figure 5.2 Structures des appareils reproducteurs mâle (A) et femelle (B) devant être mesurées 




LISTE DES TABLEAUX 
 
Tableau 3.1 Présentation des valeurs minimales et maximales pour certains paramètres 
bioreproductifs chez les chondrichtyens…………………………………………………………………..32 
Tableau 3.2 Évaluations des fluctuations subies par plusieurs populations de requins du Golfe du 












LISTE DES SIGLES, SYMBOLES ET ACRONYMES 
 
CTT   Chaîne tri-trophique 
CSFOP   Commercial Shark Fishery Observer Program (États-Unis) 
NOAA   National Oceanic and Atmospheric Administration (États-Unis) 
NMFS   National Marine Fisheries Service (États-Unis) 
ONU   Organisation des Nations Unies 
SSG Shark Specialist Group (Groupe des spécialistes des requins de l’Union 
Internationale pour la Conservation de la Nature) 
UICN   Union internationale pour la conservation de la nature 








Abyssopélagique Zone pélagique située entre 4 000 et 6 000 mètres de profondeur. 
Avançons Sur une palangre, lignes secondaires, rattachées à la ligne mère et 
pendant verticalement en dessous de celle-ci, au bout desquelles un 
hameçon est fixé. Une palangre compte plusieurs avançons; généralement 
des centaines, voire des milliers. 
Bathypélagique  Zone pélagique située entre 1 000 et 4 000 mètres de profondeur. 
Benthique Organisme qui vit sur le fond marin, ou zone située au fond. 
Cératotriches Fibres de collagène et d’élastine de texture gélatineuse, contenues dans 
les nageoires des requins, très prisées sur les marchés asiatiques. La 
longueur et l’épaisseur des cératotriches varient selon les espèces et le 
type de nageoire. 
Chondrichtyens Classe regroupant l’ensemble des poissons cartilagineux, divisée en deux 
sous-classes, soit les élasmobranches (requins et raies) et les 
holocéphales (chimères). 
Démersal   Qui vit sur, ou près du fond de la mer. 
Élasmobranches Sous-classe des chondrichtyens regroupant les requins et les raies. 
Endémique  Répandu dans, et restreint à, une région en particulier. 
Épipélagique Qui vit dans les 200 mètres supérieurs des eaux des océans, normalement 
à distance des côtes. Zone pélagique située entre 0 et 200 mètres de 
profondeur. 
Gravide En gestation. 
Hadopélagique  Zone pélagique située à des profondeurs de 6 000 mètres et plus. 
Mésopélagique  Zone pélagique située entre 200 et 1 000 mètres de profondeur. 
Néritique  À proximité des côtes, au-dessus des plateaux continentaux. 
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Océanique Organisme vivant au-delà des limites des plateaux continentaux. Zone 
située au-delà des limites des plateaux continentaux (limites généralement 
reconnues à l’isobathe de 200 mètres). 
Ovocyte Gamète femelle des animaux. 
Palangre Engin de capture composé d’une ligne mère pouvant mesurer plusieurs km 
de long, de laquelle plusieurs lignes secondaires (les avançons) terminées 
par des hameçons pendent verticalement. 
Parturition Mise bas. 
Pélagique Organisme qui vit dans la colonne d’eau, ou zone située dans la colonne 
d’eau et n’étant pas associée avec le fond. 
Prise accessoire  Poisson ou organisme capturé dans le cadre d’une pêche ciblant une 
(ou accidentelle) autre espèce. 
Ptérygopodes Structures allongées, présentes sur les nageoires pelviennes des mâles 
(un ptérygopode par nageoire pelvienne), se calcifiant lors du passage à 
l’âge adulte et servant d’organes copulatoires. 
Rendement   La plus grande proportion d’une population qui peut être prélevée de 
soutenable  manière continue, sous les conditions environnementales existantes. 
maximal 
Réseau trophique Représentation des connexions entre les espèces d’une communauté et de 
la manière dont l’énergie des nutriments est transmise entre celles-ci, 
depuis les producteurs jusqu’aux consommateurs d’apex. 
Vitellogenèse  Production du vitellus, la substance contenant les réserves énergétiques 











Les requins ont souvent été considérés dans l’imaginaire populaire comme des tueurs sanguinaires 
et des menaces pour l’être humain en raison de l’aspect féroce et de la taille imposante de certains 
d’entre eux. La situation réelle est cependant aux antipodes de cette perception, alors que les 
niveaux actuels d’activité anthropique en milieu marin pourraient constituer une sérieuse menace 
pour la subsistance de plusieurs populations de requins (Baum et al., 2005; Baum et al., 2003; 
Baum et Myers, 2004; Ward-Paige et al., 2010). En raison de l’importance des requins dans 
l’équilibre des écosystèmes et de leur grande vulnérabilité aux pressions, leur situation de 
conservation doit être considérée avec attention.  
 
Dans le Golfe du Mexique, les pressions de capture et de perte d’habitat menacent la pérennité de 
plusieurs populations de requins. Les pressions de plus en plus fortes, l’accessibilité grandissante 
aux espèces marines et la dégradation rapide des habitats marins font courir aux requins du Golfe 
du Mexique de réels risques d’extinctions. La préservation des requins du Golfe doit donc passer 
par une gestion efficace des populations. Celle-ci doit s’appuyer sur de solides connaissances des 
capacités de résilience des espèces face aux pressions qui s’appliquent sur elles. Afin de pouvoir 
poser des gestes de conservation efficaces, il est essentiel de pouvoir évaluer les situations de 
conservation réelles des requins et cibler les populations les plus vulnérables. 
 
Le protocole d’évaluation des risques d’extinction de la liste rouge de l’UICN est un outil qui permet 
de répondre à ce besoin. Ce protocole largement reconnu se base sur les connaissances à propos 
des taxons pour en évaluer les risques d’extinction. La résilience des taxons est dictée par les 
paramètres bioreproductifs, qui composent leurs stratégies d’histoire de vie. Grâce à l’analyse de 
ces paramètres, il est donc possible d’évaluer les risques d’extinction des taxons. 
 
Afin de pouvoir appliquer le protocole d’évaluation des risques d’extinction de la liste rouge, un seuil 
minimum de connaissances sur le taxon évalué doit être atteint. Or, dans le cas de plusieurs 
populations de requins du Golfe du Mexique, les niveaux de connaissance actuels sont insuffisants 
pour évaluer leurs risques d’extinction. Même pour les populations de requins évaluées, les 
connaissances sont généralement faibles.  
 
Le manque de connaissances sur les requins du Golfe du Mexique constitue donc un obstacle à 
leur conservation. Cet essai vise à apporter des solutions pour venir à bout de cette problématique. 
L’objectif est de fournir des pistes d’action qui permettraient d’améliorer la situation de conservation 
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des populations de requins du Golfe du Mexique et de déterminer des statuts de conservation 
représentatifs pour ces populations. L’amélioration de la situation de conservation des requins du 
Golfe du Mexique passe par une augmentation du niveau de connaissance sur ces derniers. Grâce 
à des connaissances plus poussées, des statuts de conservation représentatifs pourront leur être 
attribués. Les populations les plus vulnérables pourront être ciblées et des actions de conservation 
concrètes pourront être adoptées avant que la situation desdites populations ne se dégrade trop.  
 
Dans la poursuite de cet objectif, divers objectifs secondaires doivent être atteints. Ces objectifs 
sont les suivants : 
 Établir l’intérêt écologique de la conservation des requins 
 Présenter les différentes pressions pesant sur les requins du Golfe du Mexique 
 Démontrer de la vulnérabilité des requins face aux pressions 
 Illustrer les facteurs limitants dans l’étude des requins 
 Évaluer les niveaux de connaissance actuels à propos des requins du Golfe du Mexique 
 
Dans un premier temps, l’importance des requins dans les écosystèmes marins est expliquée. 
Leurs rôles historiques et actuels, ainsi que l’influence cruciale qu’ils exercent sur l’équilibre des 
réseaux trophiques marins, sont présentés dans le chapitre un.  
 
Une fois l’importance des requins établie, les nombreuses pressions d’origine anthropique qui 
s’appliquent sur les populations de requins du Golfe du Mexique sont ensuite présentées au 
chapitre deux. Les deux types de pression touchant le plus fortement les requins du Golfe, à savoir 
la capture et la perte d’habitat, sont exposés tour à tour. Les principales manières dont ces deux 
types de pressions s’appliquent sur les populations de requins dans le Golfe du Mexique font l’objet 
de descriptions.  
 
Les requins sont en général particulièrement vulnérables à ces pressions. Le chapitre trois explique 
les raisons de cette vulnérabilité. Pour les taxons en général, de même que pour les requins en 
particulier, la mécanique faisant en sorte que les pressions d’origine anthropique peuvent perturber 
l’équilibre des populations et les mener jusqu’à l’extinction est expliquée, dans le cadre de la 
dynamique des populations. Les facteurs qui modulent les degrés d’exposition aux pressions des 
requins, ainsi que les paramètres bioreproductifs qui définissent leurs résiliences respectives face 
aux pressions, sont expliqués. Quelques exemples de déclins démographiques subis par des 
populations de requins du Golfe du Mexique sont fournis, afin d’illustrer de manière concrète la 
vulnérabilité des requins.  
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La démonstration de l’importance des requins dans l’équilibre des écosystèmes, de l’existence de 
pressions s’appliquant avec une force variable sur les populations du Golfe du Mexique, de même 
que de la vulnérabilité desdites populations face à ces pressions, illustre la nécessité d’une gestion 
éclairée, appuyée sur une solide connaissance des requins du Golfe du Mexique. Cependant, 
certains obstacles compliquent l’acquisition de données concernant les requins. Ces obstacles sont 
présentés dans le chapitre quatre. La perception populaire persistante, selon laquelle les poissons 
marins sont à l’abri de tout risque d’extinction, tend à discréditer les avertissements concernant la 
vulnérabilité des requins. Elle est abordée en début de chapitre. L’applicabilité aux requins du 
protocole d’évaluation des risques d’extinction de la liste rouge de l’UICN est débattue. Les 
principaux obstacles à l’obtention de données sur les populations de requins du Golfe du Mexique 
sont présentés.  
 
Malgré ces obstacles, les niveaux de connaissance actuels ont permis d’évaluer les risques 
d’extinction de plusieurs espèces de requins. Au chapitre cinq, l’état des connaissances actuelles 
est évalué. Une analyse de la situation des requins dans la liste rouge des espèces menacées est 
d’abord fournie. L’état des connaissances sur les requins du Golfe du Mexique est ensuite dressé 
par paramètre bioreproductif, puis par groupe d’espèces. Ce portrait des connaissances actuelles 
permet d’identifier les paramètres, puis les groupes d’espèces, pour lesquels les besoins 
d’acquisition de données sont les plus criants.  
 
Au terme de cette analyse, certaines diverses pistes sont explorées au chapitre six pour améliorer 
l’état des connaissances et la conservation des requins du Golfe du Mexique. Quelques 
propositions sont d’abord fournies pour tenter d’optimiser la récolte de données sur les spécimens 
capturés dans le Golfe. Une priorisation est ensuite suggérée pour les facteurs les plus importants 
à étudier. Différents critères de priorisation sont proposés pour cibler les espèces qui 
nécessiteraient le plus d’attention scientifique. Finalement, certaines pistes d’action présentant un 
fort potentiel pour l’amélioration de la situation de conservation des requins dans le Golfe du 










IMPORTANCE ÉCOLOGIQUE DES REQUINS 
 
Les activités anthropiques étendent de plus en plus leur influence dans les écosystèmes marins. 
Dans certains cas, elles risquent de compromettre la pérennité de populations ou de communautés. 
Les requins figurent parmi les organismes qui risquent le plus de subir les impacts des activités 
anthropiques. 
 
Les requins occupent avec succès une variété d’habitats marins depuis des millions d’années. 
Agissant souvent à titre de prédateurs d’apex, ils exercent des rôles essentiels dans l’équilibre des 
écosystèmes. Les requins constituent donc des composantes indispensables des écosystèmes 
marins 
 
Le présent chapitre explique en premier lieu le choix d’orienter l’essai sur les populations de 
requins du Golfe du Mexique. L’importance du rôle des requins au sein des écosystèmes est 
ensuite analysée. La contribution fournie par les requins depuis plusieurs millions d’années dans 
l’historique évolutif des écosystèmes marins sera abordée. Afin de bien saisir l’importance des 
requins dans les écosystèmes, un portrait du cadre dans lequel ils évoluent sera dressé : les 
relations interspécifiques ayant lieu au sein des communautés marines, le concept de réseau 
trophique ainsi que les modèles expliquant la régulation des écosystèmes seront présentés. Sur la 
base de ces explications, ainsi qu’à l’aide d’exemples, le caractère indispensable des requins pour 
le maintien de l’équilibre des écosystèmes marins sera démontré. 
 
1.1 Justification du choix de cibler les populations du Golfe du Mexique 
 
L’examen de la liste rouge de l’UICN et du livre The Sharks of North America (Castro, 2011) a 
permis de recenser 65 espèces de requins pouvant être présentes dans le Golfe du Mexique de 
manière constante, saisonnière ou occasionnelle (annexe 1). Seules ces 65 espèces seront 
considérées dans le cadre de cet essai. Toutefois, comme les connaissances sur le Golfe du 
Mexique et les requins qui le fréquentent ne sont pas exhaustives, il y a de fortes probabilités que 
d’autres espèces y soient décrites ou répertoriées dans le futur. 
 
Chez les requins, la biodiversité est généralement plus élevée dans les eaux tropicales et côtières 
(White et Sommerville, 2010). La situation géographique du Golfe du Mexique lui confère donc une 
biodiversité de requins intéressante, bien qu’elle ne soit pas la plus importante dans le monde 
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(White et Sommerville, 2010). La nature et l’intensité des pressions anthropiques ne sont pas non 
plus exceptionnelles dans le Golfe du Mexique (Dulvy et Forrest, 2010; Kyne et al., 2012). La 
situation des populations de requins du Golfe n’est donc pas nécessairement plus grave ou plus 
enviable que celle des autres populations à travers le monde. 
 
Parmi les 65 espèces recensées dans le Golfe jusqu’à présent, on retrouve par exemple le squale 
nain (Squaliolus laticaudus), plus petit requin du Golfe du Mexique et l’un des plus petits du monde, 
qui ne dépasse pas les 27,5 centimètres de longueur totale (Kyne et Burgess, 2006) et pèse moins 
d’un kg, ainsi que le requin baleine (Rhincodon typus), plus grand poisson du monde, chez qui des 
spécimens de plus de 12 mètres et 6 300 kg ont été mesurés (Castro, 2011). Cet exemple souligne 
l’évidence de la variabilité interspécifique des requins, mais les différences entre les espèces du 
Golfe du Mexique ne se limitent pas qu’à la morphologie. Ces espèces utilisent une grande variété 
d’habitats, fréquentent un vaste éventail de profondeurs, emploient diverses stratégies 
d’alimentation, s’approchent plus ou moins des côtes, présentent des paramètres bioreproductifs 
différents, etc.  
 
Le choix du Golfe du Mexique comme lieu d’étude se justifie par : 
  un niveau de connaissance imparfait à propos des requins de cette zone, particulièrement 
du côté mexicain du Golfe, 
 le fait que, malgré des niveaux de connaissance imparfaits, il est possible d’accéder à des 
informations pertinentes, issues de publications ou d’organismes crédibles, pour plusieurs 
des populations du Golfe du Mexique; 
 le fait que, grâce à ses contacts et expériences personnelles, incluant une expérience in 
situ, l’auteur est mieux outillé pour traiter des populations du Golfe du Mexique plutôt que 
celles d'autres régions du globe. 
 
1.2 Requins dans les écosystèmes 
 
Dans la présente section, l’importante contribution des requins dans les écosystèmes marins sera 
soulignée. Les différents types d’habitats occupés par les requins seront d’abord présentés, afin 
d’illustrer l’importance de ces poissons dans un large éventail d’écosystèmes. L’influence historique 
que les chondrichtyens ont exercée sur les écosystèmes et sur l’évolution et la distribution de 
nombreux taxons sera abordée. Les rôles essentiels que les requins exercent toujours au sein de la 




1.2.1 Habitats des requins 
 
Les espèces de requins du Golfe du Mexique fréquentent une grande variété d’habitats (Castro, 
2011). Elles présentent parfois des particularités qui les rendent spécialement adaptées, mais aussi 
dépendantes, de certains habitats. Les requins peuvent être divisés en trois grands groupes, selon 
leurs habitats de prédilection :  
 les requins côtiers, ou néritiques, 
 les requins océaniques épipélagiques et 
 les requins d’eaux profondes (Carier et al., 2010). 
Ces trois types d’habitats présentent des ensembles de caractéristiques qui les distinguent les uns 
des autres. 
 
Les eaux côtières, ou néritiques se trouvent au-dessus des plateaux continentaux. Elles s’étendent 
de la côte jusqu’aux limites des plateaux continentaux (limites généralement reconnues à l’isobathe 
de 200 m) (Stevens, 2010) (figure 1.1). La zone néritique présente la biodiversité et la productivité 
les plus élevées de toutes les zones océaniques (Stevens, 2010). L’abondance de l’énergie solaire, 
la stabilité du climat et l’étendue géographique des zones côtières contribuent à expliquer leur forte 
biodiversité et leur grande productivité (White et Sommerville, 2010).Les habitats côtiers sont variés 
(mangroves, herbiers marins, récifs coralliens, etc.). Leur complexité fait en sorte qu’ils renferment 
une grande variété de niches écologiques, ce qui laisse place à de multiples spécialisations et à 































Figure 1.1 Représentation d’un bassin océanique et des différentes zones qui le composent. 
Les zones néritique (0-200 m, au-dessus des plateaux continentaux), épipélagique (0-200 m au-
delà des plateaux continentaux), et océanique profonde (200 m jusqu’au fond)composent les 
bassins océaniques. Les eaux océaniques profondes sont un regroupement des zones 
mésopélagique (200-1 000 m), bathypélagique (1 000-4 000 m), abyssopélagique (4 000-6 000 m) 
et hadopélagique (> 6 000 m). 
 
Inspiré de : Kyne et Simpfendorfer (2010), p.38 
 
Les eaux océaniques comprennent toutes les eaux se trouvant au-delà de la frontière des plateaux 
continentaux et composent les bassins océaniques (Stevens, 2010). Elles se subdivisent en cinq 
zones différentes, qui se distinguent les unes des autres par leur profondeur, ainsi que par 
certaines caractéristiques environnementales et biologiques (Kyne et Simpfendorfer, 2010) (figure 
1.1).  
 
Les eaux épipélagiques océaniques constituent la zone supérieure des bassins océaniques. Elles 
s’étendent de la surface à 200 mètres de profondeur (Stevens, 2010) (figure 1.1). La zone 
épipélagique est la seule zone océanique dans laquelle la pénétration de la lumière est suffisante 
pour permettre la photosynthèse (Stevens, 2010). Conséquemment, la quasi totalité de la 
production primaire océanique a lieu dans cette zone. Les eaux épipélagiques constituent 
également la zone océanique la plus riche en matière de biomasse et de biodiversité. Ces 
Limite de pénétration 
de la lumière 













1 000  
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paramètres culminent toutefois dans les eaux côtières. La biodiversité tend à décliner à mesure que 
l’on s’éloigne des côtes et que la place de la production planctonique augmente à la base des 
réseaux trophiques (Stevens, 2010). 
 
Les eaux profondes composent la très grande majorité des bassins océaniques (Norse et al., 
2012). Elles se définissent comme les eaux se trouvant à plus de 200 m de profondeur, soit la 
profondeur généralement reconnue comme la limite des plateaux continentaux (figure 1.1). Cet 
environnement, très difficilement accessible, demeure largement méconnu (Kyne et Simpfendorfer, 
2010). Les eaux profondes sont le milieu le moins productif des océans (Norse et al., 2012). Elles 
se caractérisent par la rareté ou l’absence de lumière solaire1, des températures froides, des 
pressions élevées et une faible disponibilité de nutriments et d’oxygène dissous, qui font en sorte 
que la biomasse et la biodiversité tendent généralement à diminuer à mesure que la profondeur 
augmente (Priede et al., 2006; Stevens, 2010). L’absorption graduelle de la lumière fait en sorte 
qu’il ne peut y avoir de photosynthèse dans les eaux profondes (Stevens, 2010). Les apports de 
nutriments proviennent donc des zones côtières et de la zone épipélagique sus-jacente. La 
productivité primaire dans la zone épipélagique est déjà généralement faible. Les nutriments 
produits dans cette zone doivent en plus passer à travers plusieurs niveaux trophiques avant 
d’atteindre les eaux profondes, puis les fonds océaniques, ce qui entraîne rapidement une 
importante perte de biomasse (Norse et al., 2012). La faible productivité de la zone épipélagique et 
les pertes de biomasse qui surviennent à chaque changement de niveau trophique font en sorte 
que les eaux profondes sont des milieux très peu productifs (Watson et Morato, 2013). 
 
Diverses espèces de requins évoluent dans chacun des types d’habitats marins. Leurs niveaux 
d’adaptation et de dépendance aux divers types d’habitats diffèrent selon espèces et les 
populations. Dans chacun des trois types d’habitats, les requins occupent une variété de niches 









1 La lumière pénètre un peu dans la couche supérieure des eaux profondes, soit la zone mésopélagique, jusqu’à 
une profondeur de 1000 m (figure1.1). Toutefois, elle n’y pénètre pas suffisamment pour permettre la 
photosynthèse (Stevens, 2010). 
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1.2.2 Influence historique des requins sur l’évolution des écosystèmes 
 
Les requins font partie des chondrichtyens, groupe monophylétique dont les origines remontent à 
environ 423 millions d’années, comprenant également les raies et les chimères (Lindberg et 
Pyenson, 2006). Les requins comptent pour près de la moitié des chondrichtyens contemporains et 
sont les plus anciens prédateurs vertébrés toujours existants (Ferretti et al., 2010). À ce titre, ils 
exercent depuis très longtemps leur influence sur les écosystèmes marins. Il est important de tenir 
compte du facteur évolutif dans l’analyse des rôles écologiques des requins dans les écosystèmes 
marins. Par leurs interactions avec d’autres espèces, les requins contribuent depuis fort longtemps 
à façonner ces écosystèmes. Les pressions appliquées par les requins, à titre de prédateurs 
d’apex, ont influencé la diversification et la distribution de proies, ainsi que d’espèces compétitrices. 
(Lindberg et Pyenson, 2006). 
 
Parmi les exemples les plus spectaculaires figure le cas du titanesque Carcharodon megalodon, 
une espèce aujourd’hui éteinte, qui aurait joué un rôle de premier ordre dans l’histoire évolutive des 
mammifères marins (Lindberg et Pyenson, 2006). La pression exercée par ce requin serait un 
facteur majeur dans la distribution en eaux froides des mammifères marins. Ces derniers se 
seraient adaptés à des eaux plus froides afin d’éviter la pression de prédation du Carcharodon 
megalodon. 
 
1.2.3 Importance des requins dans les écosystèmes contemporains 
 
Dans les écosystèmes contemporains, les chondrichtyens continuent d’assurer les rôles qu’ils ont 
maintenus historiquement. Afin de bien comprendre ces rôles au sein des écosystèmes, il est 
impératif d’aborder le concept des réseaux trophiques, ainsi que les phénomènes qui en dictent la 
dynamique. Les espèces d’une communauté entretiennent entre elles un large éventail 
d’interactions, à l’intérieur d’un réseau trophique. Les réseaux trophiques sont une représentation 
des connexions entre les espèces d’une communauté et de la manière dont l’énergie des 
nutriments est transmise entre celles-ci, depuis les producteurs jusqu’aux consommateurs d’apex 
(Campbell et Reece, 2004) (figure 1.2). Les transferts d’énergie entre les différents taxons d’un 
réseau trophique peuvent être extrêmement complexes à comprendre dans leur entièreté. Ces 
transferts seront donc présentés en utilisant la plus simple subdivision d’un réseau trophique, soit la 
chaîne tri-trophique. Une chaîne tri-trophique est composée de trois taxons interreliés par des 
relations de forces variables, entre lesquels l’énergie est transmise. Cette énergie se transmet 
depuis la ressource vers le consommateur, puis vers le prédateur d’apex (Bascompte et al., 2005) 
(figure 1.2). Les vastes réseaux trophiques des écosystèmes sont composés d’une multitude de 
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chaînes trophiques liées les unes aux autres. La position qu’occupent les requins dans les chaînes 
trophiques, ainsi que la force des relations qui les lient aux autres taxons de leurs chaînes tri-
trophiques, déterminent l’importance des requins dans l’équilibre des écosystèmes. Selon Stevens 
et al. (2000), la plupart des requins sont des prédateurs se situant au sommet ou près du sommet 
des chaînes trophiques marines. 
 
 
Figure 1.2 Réseau trophique et ses composantes. A : chaîne tri-trophique (CTT). Les cercles 
représentent, de haut en bas, le prédateur d’apex (P), le consommateur (C) et la ressource (R), 
alors que les flèches représentent les liens trophiques. B : CTT avec omnivorie. C : Représentation 
d’un réseau trophique, dans lequel trois CTT (dont une avec omnivorie) ont été mises en évidence. 
Les flèches plus larges représentent les interactions fortes.  
Modification de : Bascompte et al. (2005). p. 5443. 
 
L’équilibre d’une communauté repose sur les espèces qui la composent et sur les interactions entre 
celles-ci (Bascompte et al., 2005). Ce sont les connexions entre les espèces qui assurent la 
stabilité et la régulation des réseaux trophiques. Selon certains auteurs (O’Gorman et al., 2011; 











interactions fortes caractérisent les réseaux trophiques. La force des interactions est estimée grâce 
aux proportions de biomasse de proie consommées par les prédateurs chaque jour (Bascompte et 
al., 2005). Dans une interaction forte, les deux espèces impliquées sont plus étroitement liées que 
dans le cas d’interactions faibles, c'est-à-dire que la proie constitue une part plus importante de 
l’alimentation du prédateur et que le prédateur exerce une pression plus importante sur la proie. 
Les sorts respectifs des taxons liés l’un à l’autre par une forte interaction sont donc intimement liés. 
 
Les taxons impliqués dans les interactions fortes d’un réseau trophique sont déterminants pour 
l’équilibre de ce dernier. D’éventuelles fluctuations dans les effectifs de l’un de ces taxons sont 
susceptibles de perturber la dynamique d’un écosystème et de causer son effondrement (Allesina 
et al., 2009; Bascompte et al., 2005). Or, les requins sont impliqués, à titre de prédateurs d’apex, 
dans la plupart des chaînes tri-trophiques qui comportent des interactions fortes. L’étude du large 
réseau trophique caribéen effectuée par Bascompte et al. (2005) fournit un exemple de 
l’importance des requins dans les écosystèmes marins. En effet, dix espèces de requins, 
appartenant à sept familles différentes, sont impliquées dans 48 % des chaînes tri-trophiques 
comportant de fortes interactions dans la communauté des Caraïbes (Bascompte et al., 2005). 
Cette surreprésentation des requins dans les interactions fortes démontre que le contrôle qu’ils 
exercent sur leurs proies est un élément clé de l’équilibre de l’écosystème. L’état des populations 
des proies des requins est fortement lié à celui des populations de requins elles-mêmes.  
 
Deux modèles simplifiés sont généralement utilisés pour illustrer les façons dont les interactions 
complexes exercent un contrôle sur les communautés. Il s’agit des modèles ascendant et 
descendant. Les descriptions de ces modèles, présentées dans les prochaines lignes, sont 
inspirées de Campbell et Reece (2004). Les modèles ascendant et descendant sont des 
représentations simplifiées des contrôles qui s’exercent réellement sur les communautés. En 
nature, les deux types de contrôle s’appliquent en même temps à différents degrés, dans la plupart 
des communautés (Baum et Worm, 2009; Campbell et Reece, 2004). Dans un modèle comme 
dans l’autre, un déséquilibre dans les effectifs d’une population se situant à un certain niveau 
trophique peut entraîner des conséquences sur d’autres populations de la communauté. 
 
Dans le modèle ascendant, le contrôle est effectué à partir du bas du réseau trophique. La 
disponibilité des nutriments minéraux exerce donc une restriction sur la communauté. Les 
nutriments minéraux contrôlent la quantité de producteurs, car ils sont essentiels à leur croissance. 
Les producteurs contrôlent à leur tour la quantité de consommateurs primaires, puisqu’ils sont leur 
source de nourriture. Les consommateurs primaires contrôlent pour leur part les consommateurs 




Dans le cas du modèle descendant, le contrôle s’effectue plutôt à partir du haut du réseau 
trophique. C’est donc la prédation qui exerce une restriction sur la communauté. Les prédateurs 
d’apex déterminent la quantité de consommateurs intermédiaires, qui contrôle la quantité de 
consommateurs primaires, qui détermine la quantité de producteurs, qui contrôle la quantité de 
nutriments disponibles. Il est ardu d’étudier le contrôle descendant en milieu marin. Le besoin de 
coordonner plusieurs sciences (écologie marine, étude des pêches, océanographie) et les 
contraintes techniques (difficulté d’étudier des organismes vivant sous l’eau, large répartition de 
certaines espèces) et économiques ont fait en sorte que, jusqu’à récemment, peu d’études s’étaient 
intéressées au contrôle descendant en milieu marin (Baum et Worm, 2009). L’intérêt pour ce type 
de contrôle est toutefois en croissance depuis le début des années 2000, ce qui permet d’en fournir 
de plus en plus d’exemples (Baum et Worm, 2009). Outre le fait que ce type de contrôle soit difficile 
à étudier en milieu marin, la prédominance du contrôle ascendant, le manque de données à propos 
de l’état vierge des écosystèmes et les effets de masquage provoqués par la pêche ciblant les 
populations au centre des chaînes tri-trophiques sont avancés pour expliquer que le contrôle 
descendant en milieu marin soit toujours relativement faiblement documenté (Baum et Worm, 
2009). L’exercice d’un contrôle descendant par les requins, ainsi que les effets du retrait de ce 
contrôle, ont pourtant été démontrés ou du moins abordés, dans plusieurs écosystèmes 
(Bascompte et al., 2005; Baum et Worm, 2009; Ferretti et al., 2010; Heithaus et al., 2012; Myers et 
al., 2007; Shepherd et Myers, 2005; Ward et Myers, 2005a). La diminution des effectifs des 
populations de grands requins déclenche des cascades trophiques.  
 
Une cascade trophique est une interaction prédateur-proie dont les effets modifient l’abondance ou 
la biomasse d’au moins une autre espèce occupant un niveau inférieur de la même chaîne 
trophique (Bascompte et al., 2005; Campbell et Reece, 2004; Pinnegar et al., 2000; Ward et Myers, 
2005a). Dans une cascade trophique, les fluctuations que subit une population déclenchent une 
réaction en chaîne qui affecte les espèces liées à cette population et qui occupent les niveaux 




Figure 1.3 Représentation d’une cascade trophique. Elle est déclenchée par une augmentation 
des consommateurs de second niveau (C2), ce qui fait augmenter la pression sur les 
consommateurs de premier niveau (C1). En raison de l’augmentation de la pression, C1 diminue et 
exerce donc une plus faible pression sur les producteurs (Pr.), dont les effectifs augmentent. La 
situation d’équilibre qui prévalait avant la cascade est illustrée par les pointillés.  
Inspiré de : Bascompte et al. (2005) 
 
Dans les écosystèmes côtiers du nord du Golfe du Mexique, le retrait des grands requins fait 
diminuer la pression exercée sur leurs proies, soit principalement des élasmobranches de plus 
petite taille. Les populations de petits élasmobranches augmentent donc, ce qui entraîne un 
renforcement de la pression sur les consommateurs de bas niveau et un déclin subséquent de 
leurs populations (Myers et al., 2007; Shepherd et Myers, 2005). La pêche dirigée et les captures 
accessoires de petits élasmobranches, notamment dans la pêche de crevettes au chalut, pourraient 
cependant masquer, ou même inverser cet effet (Baum et Worm, 2009; Shepherd et Myers; 2005).  
 
En raison des interactions fortes que les requins entretiennent avec les autres taxons, la 
suppression du contrôle qu’ils exercent aurait de fortes chances de causer des impacts importants 
sur d’autres espèces dans la communauté, de déclencher des cascades trophiques et ainsi de 






pourrait avoir contribué à la dégradation des récifs de coraux caribéens via les cascades 
trophiques. Ces récifs, qui étaient dominés par les coraux, ont été envahis par les algues en raison 
d’une baisse dans les populations des poissons herbivores. La prolifération des algues au 
détriment des coraux et la baisse des effectifs des poissons herbivores sont en fait deux 
conséquences d’une cascade trophique déclenchée par la surexploitation des requins.  
 
Il a été démontré précédemment que le retrait des grands requins, et par le fait même du contrôle 
descendant qu’ils exercent sur les écosystèmes, a des conséquences, non seulement sur les 
populations de requins elles-mêmes, mais sur plusieurs autres populations occupant des niveaux 
trophiques inférieurs. Advenant l’extirpation d’une espèce de requins d’un écosystème, la cascade 
trophique engendrée par ce changement serait susceptible d’influencer les niveaux trophiques 
inférieurs au point de causer des extinctions secondaires. Même si aucune extinction secondaire ne 
survenait, la robustesse de l’écosystème serait inévitablement ébranlée (Allessina et al., 2009; 
Bascompte et al., 2005). La disparition d’une seule espèce d’un écosystème peut le faire basculer 
et causer son effondrement (Allessina et al., 2009). Les requins jouent donc un rôle clé dans le 
maintien de l’équilibre des écosystèmes.  
 
Les requins sont également sensibles aux éventuels déséquilibres des écosystèmes. Selon 
Allessina et al. (2009), en présence d’une extinction dans un réseau trophique, il peut être ardu et 
risqué de se prononcer sur les probabilités d’une extinction secondaire. La réalisation en toute 
confiance d’une telle prédiction exigerait une connaissance approfondie de la force des interactions 
interspécifiques, des paramètres génétiques des espèces, des réponses aux changements, des 
mouvements saisonniers et de beaucoup d’autres paramètres qui affectent la dynamique de la 
communauté. Cependant, une constante revient dans tous les modèles de réseaux trophiques 
possibles : en l’absence de nourriture, une espèce s’éteindra. Ce contrôle ascendant n’est qu’un 
des paramètres impliqués dans la dynamique des communautés, mais il fournit un excellent indice 
pour la prédiction d’extinctions secondaires. Selon Allessina et al. (2009), la moindre extinction est 
susceptible d’avoir de grandes répercussions dans un réseau trophique. Selon l’approche du 
contrôle ascendant, comme plusieurs espèces de requins occupent le sommet de chaînes 
trophiques, elles sont particulièrement dépendantes de l’équilibre des écosystèmes, et font donc 
face à une exposition accrue aux risques d’extinctions secondaires. 
 
Ce premier chapitre a souligné l’importance écologique des requins et l’interdépendance entre ces 
derniers et l’équilibre des écosystèmes. Il est donc important de protéger les requins, non 
seulement pour leur propre préservation, mais également pour celle des communautés et des 
espèces qui les composent. Or, les populations de requins, dans le Golfe du Mexique comme à 
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PRESSIONS ANTHROPIQUES S’EXERÇANT SUR LES REQUINS 
 
Les écosystèmes marins subissent grandement l’influence des activités anthropiques (Baum et 
Myers, 2004). Ces activités ont des répercussions sur l’équilibre des écosystèmes et la dynamique 
des populations qui en font partie. Il s’agit d’influences externes ayant une incidence directe ou 
indirecte sur les populations marines et pouvant compromettre leur pérennité.  
 
Dans les écosystèmes du Golfe du Mexique, divers phénomènes d’origine anthropique exercent 
des pressions sur les populations de requins. Parmi ces phénomènes, ce sont la capture, ainsi que 
la perte d’habitat, qui menacent le plus les populations de requins (Dulvy et al., 2003; Kyne et al., 
2012; Reynolds et al., 2005). Les niveaux de pression découlant de ces activités peuvent aller 
jusqu’à mettre en péril la subsistance de certaines populations de requins. 
 
Dans le présent chapitre, les deux principales sources de pressions affectant les requins du Golfe 
du Mexique seront décrites, à savoir la capture et la perte et dégradation d’habitat. Les différentes 
manières dont ces pressions peuvent s’appliquer seront abordées, afin d’exposer les nombreuses 
manières dont l’être humain peut affecter les populations de requins du Golfe du Mexique. 
2.1 Capture 
 
La capture est l’activité ayant le plus d’influence sur la pérennité des populations de poissons 
marins en général (Dulvy et al., 2003) et de requins en particulier (Dulvy et Forrest, 2010; Kyne et 
al., 2012). La pêche couvre tous les bassins océaniques (Dulvy et al., 2008) et cause des pressions 
dont l’intensité varie selon une foule de facteurs. La capture de requins peut résulter de différents 
types d’activité. La pêche visant directement les requins, qu’elle soit de nature commerciale, 
artisanale ou récréative, cause bien entendu son lot de mortalité chez les populations de requins du 
Golfe du Mexique. Les prises accidentelles, effectuées dans le cadre d’activités de pêche visant 
d’autres espèces, contribuent également fortement à la mortalité des requins dans le Golfe du 
Mexique. Dans cette section, les différents contextes dans lesquels des requins sont capturés 
seront présentés. L’influence que le choix de l’équipement de capture peut avoir sur les taux de 
capture et de survie des requins sera abordée. Les divers usages qui sont faits des requins seront 
énumérés. Un portrait de l’aileronnage, une pratique peu éthique et illégale dans plusieurs pays, 
dont le Mexique et les États-Unis, sera dressé. Une description de la pêche aux requins dans le 
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Golfe du Mexique sera fournie. La présentation de ces éléments permettra d’illustrer l’ampleur des 
impacts de la capture sur les populations de requins du Golfe du Mexique 
 
2.1.1 Pêche commerciale dirigée et pêche artisanale 
 
La pêche commerciale dirigée dans le Golfe du Mexique s’effectue principalement à partir des 
États-Unis. Les bateaux mesurent en moyenne 15 mètres de long et sont généralement faits de 
fibre de verre (Hale et al., 2007; Morgan et al., 2010). L’équipement utilisé est constitué de 
plusieurs palangres mesurant de 0,2 à 24 kilomètres de long, chacune comptant normalement 
entre 500 et 1 500 hameçons (Hale et al., 2007; Hale et al., 2010; Morgan et al., 2010). Les lignes 
sont tendues à des profondeurs variables, allant de 5 à jusqu’à plus de 250 m, dépendamment des 
espèces ciblées (Hale et al., 2010). Elles sont généralement tendues au courant d’une journée, 
laissées submergées au cours de la nuit, pour une période de plus de dix heures et récupérées le 
lendemain (Hale et aI., 2007; Hale et al., 2010).  
 
En 2009, 222 navires enregistrés aux États-Unis possédaient des permis leur permettant de cibler 
les requins dans l’océan Atlantique et le Golfe du Mexique. Environ une centaine d’entre eux 
étaient actifs dans la pêche dirigée aux requins (Morgan et al., 2010). Un total de 276 autres 
vaisseaux avaient la permission de rapporter des requins en tant que prises accidentelles (Hale et 
al., 2010). Le permis de pêche dirigée permet la possession de jusqu’à 36 grands requins côtiers 
par voyage de pêche. Ce permis autorise également la possession d’un nombre illimité de requins 
pélagiques et de petits requins côtiers. Des quotas globaux sont toutefois établis pour ces espèces. 
Le permis de pêche dirigée ne permet cependant la conservation d’aucun spécimen d’une espèce 
prohibée (National Oceanic and Atmospheric Administration (NOAA), 2014). Le permis de capture 
accidentelle permet quant à lui la possession d’un maximum de trois grands requins côtiers. Ce 
permis permet aussi de conserver au maximum 16 spécimens appartenant soit aux espèces 
pélagiques, soit aux petits requins côtiers (NOAA, 2014). 
 
Du côté mexicain, bien que quelques pêcheurs appliquent les mêmes techniques et emploient le 
même matériel qu’aux États-Unis, les méthodes artisanales dominent la pêche aux requins (Bonfíl, 
1997; Castillo-Géniz et al., 2000; observation personnelle, 2010). La pêche artisanale cible une 
multitude d’espèces de poissons à la fois (Castillo-Géniz et al., 1998). Une vaste flotte de bateaux 
de longueurs variant généralement de 7,5 à 12 mètres, faits de fibre de verre ou plus rarement de 
bois et propulsés par des moteurs hors-bord, partent en mer pour des voyages pouvant durer entre 
un et trois jours (Bonfíl, 1997). Il existe une forte variabilité interrégionale dans le choix de 
l’équipement de capture. La palangre, portant entre 50 et 150 hameçons, est l’équipement le plus 
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fréquemment employé. Des filets maillants aux mailles de taille variable sont aussi employés. 
Comme un très grand nombre de pêcheurs pratiquent leur métier sans permis, il est impossible de 
connaître le nombre de bateaux participant à la pêche aux requins dans le Golfe du Mexique. 
(Bonfíl, 1997; Castillo-Géniz et al., 2000; Cisneros-Montemayor et al., 2013). 
 
Une aire de pêche peut être exploitée de manière commerciale, artisanale, ou de ces deux 
manières à la fois. Ces deux types d’exploitation impliquent des moyens et des ressources fort 
différents. Les vaisseaux commerciaux jouissent d’une autonomie, d’un pouvoir de capture et d’une 
accessibilité aux ressources plus élevés que les embarcations de la pêche artisanale (Bonfíl, 1997). 
La pêche artisanale domine cependant largement à l’échelle mondiale (Shester et Micheli, 2011). 
C’est également le cas dans le Golfe du Mexique (Bonfíl, 1997; Castillo-Géniz et al., 2000; 
observation personnelle). Bien que la pêche artisanale crée plus d’emplois et maximise les revenus 
par tonne de poisson extirpée de l’océan (Carvalho et al., 2011; Therkildsen, 2007), ses impacts 
sur les écosystèmes marins seraient comparables à ceux qu’engendre la pêche industrielle, 
notamment en ce qui a trait au ratio de prises accessoires et à la destruction de milieux sensibles 
(Shester et Micheli, 2011).  
 
2.1.2 Pêche récréative 
 
L’impact de la pêche récréative peut sembler marginal à première vue. Elle n’est responsable que 
de 4 % des captures annuelles de poissons marins aux États-Unis (Coleman et al., 2004). 
Toutefois, dans le Golfe du Mexique, la pêche récréative revêt une importance particulière. Ce 
Golfe est l’un des secteurs marins les plus fréquentés par les pêcheurs récréatifs. Plus de 40 % des 
prises de poissons marins effectuées dans un cadre récréatif aux États-Unis proviennent du Golfe 
du Mexique (Harris et al., 2012).  
 
La composition spécifique de ces prises est également particulière. La pêche récréative dans le 
Golfe du Mexique touche particulièrement les populations de poissons à statut précaire. Dans le 
Golfe, pour ces populations, l’impact de la pêche récréative est plus grand que celui de la pêche 
commerciale. Cette activité est en effet responsable de 64 % des captures d’espèces à statut 
précaire dans le Golfe (Coleman et al., 2004). Les requins sont fortement représentés parmi ces 
populations à statut précaire (National Marine Fisheries Service (NMFS), 2012).  
 
L’impact de la pêche récréative peut être significatif pour certaines populations de requins du Golfe 
du Mexique. C’est le cas entre autres pour le grand requin marteau (Sphyrna mokarran), une 
espèce de taille imposante qui est souvent visée, à titre de poisson-trophée (Castro, 2011). Les 
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femelles gravides, qui sont souvent plus lourdes et représentent donc un meilleur trophée pour les 
pêcheurs, sont particulièrement recherchées. Celles-ci peuvent aisément être traquées par les 
pêcheurs, en raison de leur comportement prévisible à l’approche de la saison de parturition. La 
plupart des femelles ainsi capturées ne survivent pas à la capture. Leurs carcasses sont 
simplement pesées avant d'être rejetées. Cette pratique discutable de cibler des femelles gravides 
dans des milieux pouponnières, fait peser une importante pression sur la population (Castro, 2011). 
 
2.1.3 Prises accessoires 
 
Les prises accessoires lors d’activités de pêche visant d’autres espèces causent également la mort 
d’une quantité considérable de requins. Une forte proportion des prises accidentelles de requins est 
capturée lors de la pêche aux palangres visant les thons et les espadons, car plusieurs espèces de 
requins fréquentent les mêmes eaux que ces poissons. De 1992 à 2003, les élasmobranches 
constituaient le quart des prises réalisées dans la pêche à la palangre pélagique aux États-Unis, et 
ce, malgré le fait qu’ils ne sont que rarement ciblés par cette activité (Mandelman et al., 2008). La 
pêche aux crevettes à l’aide de chaluts fait aussi beaucoup de victimes parmi les requins, 
spécialement chez les espèces associées aux eaux peu profondes, où la grande majorité de l’effort 
de pêche au chalut est concentrée (Shepherd et Myers, 2005). Cette pêche produit une très grande 
quantité de prises accessoires (Harrington et al., 2005; Shepherd et Myers, 2005). Le nombre de 
petits requins capturés comme prises accessoires dans la pêche au chalut excède probablement le 
total combiné des captures des pêches commerciale et récréative (Cortés, 2002).  
 
Les prises accessoires constituent une menace redoutable, car elles provoquent de nombreuses 
mortalités qui ne laissent bien souvent aucune trace. En effet, la capture accidentelle est souvent 
fatale aux requins. En raison de la faible valeur de leur chair, ou de l’existence aux États-Unis d’une 
réglementation interdisant la possession de carcasses de certaines espèces, les prises accessoires 
sont très fréquemment rejetées à la mer (Castro, 2011). Le sud-est des États-Unis, région 
comprenant le Golfe du Mexique, présente le plus haut ratio de rejet de prises, soit 0,59 (Harrington 
et al., 2005). Cela signifie que pour 100 tonnes de poisson débarquées, 59 tonnes sont rejetées à 
la mer. Cette pratique ne laisse aucune chance d’apprendre quoi que ce soit à partir des spécimens 
morts, ni d’enregistrer les taux de mortalité d’origine anthropique réels des requins. L’ampleur de 
l’erreur engendrée est probablement très élevée : Stevens et al., (2000) estiment que les prises 






2.1.4 Influence de l’équipement de pêche 
 
Le type d’équipement employé influence également le degré de pression de pêche. Une panoplie 
d’équipements de capture différents (palangres de divers types, chaluts, filets maillants, seines, 
etc.) est employée, tant dans la pêche commerciale qu’artisanale (Cisneros-Montemayor et al., 
2013). Chaque type d’équipement présente une efficacité, une sélectivité et un niveau d’impacts 
sur les écosystèmes marins qui lui sont propres (Shester et Micheli, 2011). Les palangres de divers 
types et les chaluts sont des équipements capturant une grande quantité de requins dans le Golfe 
du Mexique (Baum et Myers, 2004; Shepherd et Myers, 2005). La pêche au chalut ciblant la 
crevette dans le Golfe du Mexique présente l’énorme ratio de rejet de 4,56 kilogrammes de 
biomasse rejetée par kilogramme de prises conservées (Harrington et al., 2005). 
 
Pour un même type d’équipement, certaines variations ont une influence sur la pression de pêche. 
Par exemple, dans le cas des palangres, l’usage d’avançons en nylon ferait diminuer les taux de 
captures accessoires de requins (Afonso et al., 2012; Ward et al., 2008). Le type d’hameçons 
utilisés aurait également une influence sur les taux de survie des spécimens accrochés en général 
(Carruthers et al., 2009; Cooke et Suski, 2004; Kerstetter et Graves, 2006; Pacheco et al., 2011) et 
des requins en particulier (Afonso et al., 2011; Godin et al., 2012). L’emploi d’hameçons circulaires 
dans certains types de pêche permettait à la fois une réduction de la mortalité des prises 
accessoires et une valorisation accrue des espèces ciblées (Carruthers et al., 2009; Godin et al., 
2012; Pacheco et al., 2011). Quant aux filets, la taille des mailles influence la sélectivité en ce qui a 
trait à la composition des espèces capturées, ainsi qu’au chapitre de la taille et de l’âge des prises 
au niveau intraspécifique (McAuley et al., 2007; Walker et al., 2005). Cette dernière influence a une 
importance prépondérante dans la gestion de populations (McAuley et al., 2007).  
 
Les degrés de pressions de pêche dépendent aussi de la manière dont les équipements de pêche 
sont utilisés. Les pêcheurs mènent leurs activités à leur manière et chacun d’eux a ses propres 
techniques (Hilborn, 2007; Salas et Gaertner, 2004). Les pêcheurs développent et appliquent leurs 
propres stratégies face aux incitatifs (abondance des ressources, valeur économique des prises, 
proximité du port d’attache, etc.) et contraintes (règlementation, quotas, réserves marines, coûts 
d’exploitation, etc.) qui leurs sont présentés (Hilborn, 2007; Salas et Gaertner, 2004). Ces 
stratégies ne sont pas statiques; les pêcheurs peuvent rapidement les adapter lorsque surviennent 
des changements (nouvelle règlementation, fluctuations démographiques des populations ciblées, 
augmentation des coûts d’exploitation, etc.) (Hilborn, 2007; Salas et Gaertner, 2004). Les aires 
pêchées, les profondeurs auxquelles les équipements de pêche sont déployés, les espèces 
ciblées, peuvent changer au fil du temps et influencent ainsi le niveau de pression de pêche 
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(Afonso et al., 2011; Salas et Gaertner, 2004). La densité d’exploitation peut largement différer 
d’une zone à une autre (figure 2.1). Ce fait peut s’expliquer entre autres par l’accessibilité des 
zones, ou la variation de densité des espèces ciblées. 
 
 
Figure 2.1 Carte du nord-ouest de l’Atlantique montrant la distribution de l’effort de pêche à 
la palangre pélagique, entre 1986 et 2000, selon le nombre de palangres déployé. Les neuf 
aires de pêches évaluées sont respectivement : 1-les Caraïbes; 2-le Golfe du Mexique; 3-la côte 
est de la Floride; 4-la baie de l’Atlantique Sud; 5-la baie du milieu de l’Atlantique; 6-le nord-est 
côtier; 7-le nord-est distant; 8-les Sargasses/centre-nord de l’Atlantique; 9-Thon nord/Thon sud. La 
ligne bathymétrique de 1000 m est présentée en pointillé à titre indicatif. 
Source : Baum et al. (2003), p. 389 
 
2.1.5 Usages des requins 
 
Les populations de requins du Golfe du Mexique sont depuis longtemps l’objet d’une exploitation 
dont l’intensité a varié à travers le temps (Baum et Myers, 2004; Castro, 2011). Plusieurs usages en 
sont faits, localement ou à l’étranger (Rose, 1996; Rose, 1998; Vannuccini, 1999). Les requins sont 
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utilisés comme nourriture de subsistance (chair) ou de luxe (nageoires) (Bonfíl, 1997; Castro, 2011; 
Clarke, 2002; 2004; Clarke et al., 2007; Rose, 1996; Rose, 1998; Vannuccini, 1999). L’huile extraite 
de leur foie est entre autres employée comme lubrifiant et dans le procédé de tannage du cuir 
(Castro, 2011; Rose, 1996; Rose, 1998; Vannuccini, 1999). La peau de certaines espèces donne 
un cuir de grande qualité (Castro, 2011; FAO, 2010; Rose, 1996; Rose, 1998; Vannuccini, 1999). 
Des vertus médicinales sont prêtées à leur cartilage, qui est notamment employé dans la lutte 
contre le cancer (Barber et al., 2001; FAO, 2010; Rose, 1996; Vannuccini, 1999; Zhou et al., 2009). 
Ils sont la cible des pêcheurs récréatifs (Castro, 2011; Rose, 1996; Vannuccini, 1999). Les dents et 
mâchoires sont prisées des touristes et collectionneurs (Castro, 2011; FAO, 2010; Rose, 1996; 
Vannuccini, 1999). L’intérêt porté aux requins dans l’industrie de l’écotourisme est en croissance 
rapide (Castro, 2011; Ziegler et al., 2012). Les sous-produits de la transformation des requins sont 
utilisés comme fertilisants (Rose, 1996; Rose, 1998; Vannuccini, 1999). Les petits spécimens sont 
utilisés comme appâts (Rose, 1996; Rose, 1998; Vannuccini, 1999). Certaines espèces sont 
exposées dans des aquariums (Castro, 2011; Rose, 1996; Rose, 1998). D’autres servent de 
cobayes dans diverses disciplines scientifiques (Castro, 2011). 
 
2.1.6 Commerce des nageoires et aileronnage 
 
Bien que ces nombreux usages aient eu et continuent d’avoir une influence sur la pêche aux 
requins et sur la valeur économique de ceux-ci, aucun d’entre eux n’a eu un impact aussi important 
que le commerce des nageoires. Les nageoires de requins figurent parmi les produits de la pêche 
les plus dispendieux du monde, bien qu’elles soient insipides et sans valeur nutritive ou vertu 
particulières (Clarke, 2004; Rose, 1996; Rose, 1998; Vannuccini, 1999). Les nageoires contiennent 
peu de fibres musculaires et sont essentiellement composées de fibres de collagène et d’élastine, 
les cératotriches (Rose, 1996; Vannuccini, 1999). Ces fibres ont une texture gélatineuse et un 
aspect similaire à des nouilles de riz. Le statut particulier accordé aux nageoires de requins dans la 
tradition chinoise est la raison de leur grande valeur. Une panoplie de vertus médicinales leur est 
attribuée, allant des bénéfices pulmonaires au rajeunissement de la personne qui en consomme 
(Vannuccini, 1999).  
 
Avec l’augmentation des revenus dans les années 1980, les demandes pour les nageoires de 
requins ont explosé en Chine et dans d’autres pays d’Asie (Rose, 1996; Vannuccini, 1999). 
Symbole d’opulence et de prospérité, la soupe de nageoires de requins est servie lors de mariages 
ou d’événements importants. L’appétit intarissable de l’Asie pour les nageoires de requins a causé 
une augmentation fulgurante de leur valeur économique. Il est ardu de déterminer la valeur 
moyenne d’un kilogramme de nageoire en raison de la variabilité des prix entre les régions de 
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consommation, ainsi que des informations qui diffèrent selon les sources. Plusieurs sources 
rapportent des valeurs dans les trois chiffres pour un kilogramme de nageoires (Clarke, 2002; 2004; 
Clarke et al., 2007; Rose, 1996; Rose, 1998). Une série d’entrevues menée auprès de 
commerçants de nageoires de Hong Kong révèle qu’un kilogramme de nageoire de requin peut être 
vendu jusqu’à 744 USD (Clarke, 2002). Les nageoires au bas de la gamme sont plutôt vendues à 
environ 4,25 USD le kilogramme (Clarke, 2002). Selon le Shark Specialist Group de l’UICN (IUCN 
SSG) (2012a), la valeur moyenne pour un kilogramme de nageoire de requin est de 100 USD. 
 
Les espèces les plus populaires et valorisées varient beaucoup selon la disponibilité et les 
préférences régionales, ainsi que la quantité et la qualité des cératotriches de leurs nageoires 
(Clarke, 2002). Généralement, les nageoires du grand requin-marteau, du requin-marteau halicorne 
(Sphyrna lewini), du requin-tigre commun (Galeocerdo cuvier), du requin océanique (Carcharhinus 
longimanus), du requin bordé (Carcharhinus limbatus), du requin sombre (Carcharhinus obscurus) 
et du requin gris (Carcharhinus plumbeus) sont considérées comme étant de qualité supérieure. 
(Castro, 2011; Rose, 1996; Rose, 1998; Vannuccini, 1999). Bien que les nageoires du requin bleu 
(Prionace glauca) ne soient que de faible qualité, elles représentent une part très importante (50 à 
70 %) du marché des nageoires (Rose, 1996). L’abondance de cette espèce et la piètre qualité de 
leurs nageoires font en sorte que ces dernières sont vendues à des prix relativement abordables; 
prix qui sont appréciés des consommateurs (Rose, 1996; Vannuccini, 1999). La faible qualité des 
nageoires des requins baleines et pèlerins (Cetorhinus maximus) fait en sorte que leur valeur au 
kilogramme est relativement basse sur le marché de la consommation. Cependant, en raison de 
leur taille imposante, ces nageoires peuvent tout de même représenter un grand attrait, à titre de 
trophées (Clarke, 2004; 2004). Cet attrait fait en sorte que les plus grosses nageoires vendues 
entières, ont une très grande valeur sur le marché des collectionneurs. Clarke (2004) rapporte 
l’exemple d’une seule nageoire de requin baleine ayant été vendue pour 57 000 USD. Les 
spécimens de 1,5 m ou plus de toutes les espèces fournissent des nageoires ayant une valeur 
commerciale, à l’exception du requin nourrice (Ginglymostoma cirratum), qui est généralement 
rejeté (Dulvy et al., 2008; Rose, 1996; Vannuccini, 1999). De 30 à 40 espèces sont utilisées dans le 
commerce des nageoires (Clarke, 2002). 
 
La forte augmentation de la valeur et de la demande pour les nageoires de requins a mis la table 
pour l’apparition d’une menace supplémentaire pour les requins. Il s’agit de l’aileronnage. Devant la 
faible valeur économique de la chair des requins et la grande valeur de leurs nageoires, certains 
pêcheurs, ne désirant pas s’encombrer de carcasses volumineuses et peu rentables, se sont mis à 
ne prélever que les nageoires et à rejeter le reste de la carcasse à la mer. Les requins sont parfois 
démembrés alors qu’ils sont encore vivants (Techera, 2012). La pratique peu éthique de 
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l’aileronnage est bannie par plusieurs pays, dont les États-Unis et le Mexique (Lack et Sant, 2011). 
Cependant, les réglementations des pays ne peuvent s’appliquer qu’à l’intérieur de leurs zones 
économiques exclusives. La haute mer, ouverte à l’exploitation de tous les États, n’est soumise à 
l’autorité d’aucun pays (ONU, 1982). Les zones économiques exclusives des États-Unis et du 
Mexique englobent la quasi totalité du Golfe du Mexique (National Oceanic and Atmospheric 
Administration, 2011; Instituto Nacional de Estadística, Geografía e Informática, 1990). Cependant, 
la juridiction complexe à laquelle sont soumis les écosystèmes marins, la très vaste étendue 
desdits écosystèmes et les grands déplacements effectués par certaines espèces compliquent la 
conservation des requins et l’application des lois et règlements établis (Dulvy et al., 2008). Certains 
indices et observations démontrent que, malgré les interdictions, l’aileronnage demeure pratiqué au 
Mexique (Lack et Sant, 2011) et est courant en haute mer (Castro, 2011).  
 
2.1.7 Capture dans le Golfe du Mexique 
 
L’approvisionnement en requins, la matière première à la base de tous les usages susmentionnés, 
est assuré par diverses activités. La pêche dirigée, les prises accidentelles dans des pêches visant 
d’autres espèces et la pêche récréative fournissent nageoires, chair, huile de foie, cartilage, 
mâchoires, dents et même des spécimens vivants. Selon les chiffres de la FAO, le Mexique et les 
États-Unis sont respectivement les sixième et huitième plus grands producteurs de requins du 
monde, avec 4,1 et 3,7 % de la production mondiale (Lack et Sant, 2011). Selon l’État mexicain, la 
biomasse de requins capturée annuellement dans le Golfe du Mexique était en moyenne de 18 764 
tonnes entre 1992 et 2002 (Poder ejecutivo federal, 2006). Cette moyenne a chuté à 6 481 tonnes 
pour la période de 1998 à 2007 (Poder ejecutivo federal, 2010). 
 
Aux États-Unis, plusieurs efforts sont déployés, tant au niveau réglementaire qu’à celui du suivi, 
pour encadrer l’exploitation des requins (Lack et Sant, 2011). Par contre, au Mexique, bien que 
certains règlements, lois et plans de gestion aient été adoptés, leur mise en place et leur 
application concrètes font défaut. Tel que mentionné précédemment, le nombre de bateaux 
participant à la pêche aux requins du côté mexicain du Golfe du Mexique est inconnu. Il est donc 
impossible d’évaluer l’effort de pêche déployé. De plus, aucun registre spécifique des captures 
n’est tenu à large échelle au Mexique. Devant l’absence d’un marché spécialisé pour chaque 
espèce, les dénominations employées sont vagues et imprécises. Une même appellation peut 
englober plusieurs espèces ou stades de développement, ou être employée pour désigner des 
espèces différentes d’une région à une autre (Bonfíl, 1997; Castillo-Géniz et al., 2000; Sáenz-
Arroyo et al., 2005). Ce sont des données vagues, imprécises et peu fiables qui sont utilisées pour 
établir les statistiques nationales officielles, qui servent de base aux plans de gestion (Sáenz-
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Arroyo et al., 2005). La situation de la pêche aux requins au Mexique complique la gestion des 
populations du Golfe et offre un contexte propice à des activités de pêche illégales, non déclarées 
et non réglementées. 
 
La pression de capture s’applique sur les requins du Golfe du Mexique de plusieurs façons. Il est 
parfois impossible de déterminer l’ampleur de cette pression, dans le cas de certaines sources de 
pressions (prises accessoires, aileronnage), ou encore dans certains endroits en particulier (partie 
mexicaine du Golfe du Mexique). Le choix de l’équipement, ainsi que les comportements des 
pêcheurs, modulent l’ampleur des impacts qu’ont les activités de capture sur les requins. Dans le 
Golfe du Mexique, du côté états-unien comme du côté mexicain, des efforts de contrôle, de suivi et 
de conservation restent à faire afin d’assurer la pérennité des populations de requins. 
 
2.2 Dégradation et destruction d’habitats 
 
La perte d’habitat est la deuxième plus grande menace pesant sur les requins dans le nord-ouest et 
le centre-ouest de l’Atlantique, derrière la capture (Kyne et al., 2012). Les habitats fréquentés par 
les requins doivent répondre à certains besoins spécifiques qui diffèrent selon les espèces, de 
même que selon les stades de développement au sein d’une même espèce. À l’instar de la 
pression de pêche, les phénomènes causant la perte d’habitat ne s’appliquent pas de manière 
uniforme sur l’ensemble des habitats marins. Dans le Golfe du Mexique, plusieurs phénomènes 
peuvent entraîner une destruction ou une dégradation des habitats marins. Dans cette section, les 
principaux phénomènes menaçant l’intégrité des habitats, soit le développement côtier, la pêche 
avec des équipements traînants, l’eutrophisation et l’exploitation pétrolière, seront décrits. 
 
2.2.1 Développement côtier 
 
Tel que mentionné précédemment, diverses activités anthropiques représentent les principales 
causes de la perte d’habitat. Les habitats côtiers, plus accessibles pour les humains sont donc 
généralement plus susceptibles d’être dégradés, pollués ou détruits (Hutchings et Reynolds, 2004). 
Certaines zones au sein d’un même type d’habitat sont plus sensibles que d’autres. À titre 
d’exemple, les habitats situés à proximité de grandes agglomérations urbaines sont plus 
susceptibles d’être détruits ou dégradés par le développement côtier. Dans le Golfe du Mexique, la 
croissance urbaine et le développement de complexes touristiques constituent la première cause 




2.2.2 Impact des équipements de pêche traînants 
 
Les fonds marins sont également des habitats exposés à la dégradation par les activités 
anthropiques. Le dragage qu’ils subissent dans les activités de pêche au chalut arrache les 
organismes sessiles et modifie la nature du substrat, portant ainsi atteinte à leur qualité (Hutchings 
et Reynolds, 2004). L’ampleur de la dégradation des habitats benthiques n’est pas uniforme et 
dépend de l’intensité de l’effort de pêche auquel ils sont exposés. Les passages répétés des 
chaluts causent de plus en plus de dommages aux fonds marins.  
 
Dans le Golfe du Mexique, la place prépondérante qu’occupe la pêche à la crevette au chalut 
expose les habitats benthiques à une pression non négligeable. L’impact sur les habitats de cette 
activité s’ajoute au fait qu’elle est la cause d’une importante quantité de prises accessoires 




L’eutrophisation est un autre phénomène altérant la qualité et la disponibilité des habitats du Golfe 
du Mexique. De très grandes quantités d’azote et de phosphore, provenant du lessivage des 
engrais largement employés en agriculture, parviennent jusqu’au Golfe du Mexique via les bassins 
versants du fleuve Mississippi et de la rivière Atchafalaya (Gruby et Crowder, 2009). Cet apport 
massif de nutriments cause l’eutrophisation d’une partie du Golfe, au-dessus des plateaux 
continentaux de la Louisiane et du Texas (Gruby et Crowder, 2009; NOAA, 2013) (figure 2.2). 
L’oxygène se fait rare, voire absent à l'intérieur de la zone touchée. Cette dernière est appelée 





Figure 2.2 Quantités d’oxygène dissous dans les eaux de fond au-dessus du plateau 
continental de la Louisiane, du 22 au 28 juillet 2013. 
Source : NOAA (2013), http://www.noaanews.noaa.gov/stories2013/2013029_deadzone.html 
 
Au cours des cinq dernières années, la superficie moyenne de la zone morte du nord du Golfe du 
Mexique était de près de 13 000 km2 (5 000 miles carrés) (NOAA, 2013) (figure 2.3). Cette 
superficie équivaut à environ 13 fois la superficie du Lac Saint-Jean, ou à environ 1,6 fois la 
superficie de l’île d’Anticosti. Ce phénomène pourrait prendre de l’ampleur avec les changements 
climatiques, puisque la hausse de la température devrait faire augmenter la susceptibilité des 





Figure 2.3 Superficie annuelle de la zone morte du nord du Golfe du Mexique. Les lignes 
pointillées montrent respectivement l’objectif de superficie maximale ciblé pour la zone morte 
(longue ligne) et sa superficie moyenne au cours des cinq dernières années (ligne courte) 
Source : NOAA (2013), http://www.noaanews.noaa.gov/stories2013/2013029_deadzone.html 
 
2.2.4 Exploitation pétrolière 
 
Le Golfe du Mexique est le théâtre d’une exploitation pétrolière intensive qui exerce une pression 
importante sur les habitats. Le Golfe abrite en effet plusieurs milliers de plateformes pétrolières 
(Franks, 2000) qui constituent en soi une modification significative des habitats marins. Dans le 
nord du Golfe, l’agglomération de quelque 4 000 plateformes crée l’un des plus gros complexes de 
récifs artificiels du monde (Franks, 2000). Ces récifs transforment l’environnement et attirent de 
nombreuses espèces épipélagiques et mésopélagiques (Franks, 2000). Parmi celles-ci figurent 
plusieurs espèces de requins des familles des carcharhinidaes et des sphyrnidaes (Franks, 2000).  
 
En plus de modifier les habitats marins et les comportements de plusieurs espèces, la présence de 
plateformes pétrolières fait planer une menace considérable sur les écosystèmes marins. En effet, 
les possibilités de fuite exposent les habitats au risque d’être touchés par une marée noire. Le cas 
tristement célèbre de l’explosion de la plateforme deepwater horizon de la compagnie British 
Petroleum représente un exemple concret de ce risque. Cet accident a été à l’origine de la plus 
importante fuite de pétrole à ce jour (Eckle et al., 2012). Lors de fuites de pétrole, la majorité des 








Ces habitats sont essentiels pour plusieurs espèces de requins, notamment à titre de milieux 
pouponnières. Les fuites de pétrole peuvent dégrader significativement les écosystèmes (Ballou et 
Lewis III, 2005) et modifier leur composition spécifique (Getter et al., 2005). 
 
Pour conclure, tous les facteurs présentés dans ce chapitre sont d’importantes sources de pression 
pour les populations de requins du Golfe du Mexique et peuvent s’avérer difficilement soutenables 
pour certaines populations de requins (Dulvy et al., 2008). Le prochain chapitre explorera la 





VULNÉRABILITÉ DES REQUINS 
 
Différents phénomènes dans les écosystèmes marins peuvent constituer des menaces pour les 
taxons. En entraînant directement la mort de plusieurs spécimens, ou en modifiant les conditions 
environnementales dans lesquelles ils évoluent, ces phénomènes perturbent les dynamiques qui 
régissent les populations. Le bouleversement de l’équilibre d’un taxon peut entraîner une chute de 
ses effectifs et éventuellement le mener jusqu’à l’extinction.  
 
Les pressions n’atteignent pas tous les taxons avec la même intensité. Les caractéristiques 
intrinsèques de chaque taxon régissent l’ampleur des impacts que les pressions ont sur lui. La 
vulnérabilité d’un taxon face aux pressions s’établit sur deux plans distincts, soit le degré 
d’exposition aux pressions et la résilience face à celles-ci. D’une part, certaines caractéristiques 
comme les habitats fréquentés ou les comportements adoptés par un taxon dictent son niveau 
d’exposition aux pressions. D’autre part, ses caractéristiques biodémographiques, comme entre 
autres son âge à maturité ou la durée de son cycle reproductif, modulent sa résilience face aux 
pressions.  
 
Dans ce chapitre, la notion de risque d’extinction, dans le cadre de la dynamique des populations, 
sera définie d’emblée, en mettant l’accent sur les requins. Les facteurs modulant le degré 
d’exposition et la résilience des requins face aux pressions seront présentés. Certains exemples de 
déclins démographiques ayant touché des populations de requins seront énumérés pour illustrer 
leur vulnérabilité. 
3.1 Explication du concept de risque d’extinction 
 
Le risque d’extinction est une composante qui s’inscrit dans le cadre plus vaste de la dynamique 
des populations. Cette section offre une brève présentation des éléments de ce cadre et de la 
manière dont ceux-ci interagissent pour définir les niveaux de risque d’extinction qui guettent 
chaque taxon. Les notions de dynamique des populations, de stratégies d’histoire de vie, de 
paramètres bioreproductifs et de risques d’extinction seront traitées. 
 
Le cycle de vie des organismes consiste en une suite de stades de vie distincts et successifs 
pouvant être décrits par l’âge, le développement ou la taille (Cortés et al., 2012). L’ensemble des 
individus étant à un même stade compose une cohorte. Les changements d’abondance des 
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cohortes dans l’espace et à travers le temps, en réponse aux multiples sources de variabilité, 
constituent la dynamique des populations (Cortés et al., 2012).  
 
Ce sont les différentes stratégies d’histoire de vie des espèces qui font en sorte que les 
dynamiques de toutes les populations diffèrent (Dulvy et Forrest, 2010). La stratégie d’histoire de 
vie est la manière dont une espèce gère ses efforts de reproduction en réponse aux changements 
des taux âge-spécifiques de survie et de fécondité induits par la physiologie, l’environnement, 
l’écologie et la génétique (Hutchings, 2002). La manière dont chaque espèce (et même chaque 
génotype au sein d’une même espèce) transmet ses gènes lui est propre (Hutchings, 2002). La 
croissance, la survie et la reproduction des organismes nécessitent de l’énergie. Celle-ci ne peut 
être ni créée, ni détruite, mais seulement transformée. La répartition d’une quantité finie d’énergie à 
travers ces différentes fins implique des compromis (plus vite un organisme se développe, plus vite 
il meurt; plus son cycle de vie est court, plus il doit se reproduire rapidement, etc.) (Dulvy et Forrest, 
2010). La combinaison des différentes options vers lesquelles l’évolution a guidé une espèce 
constitue sa stratégie d’histoire de vie.  
 
L’ensemble des paramètres bioreproductifs définit la stratégie d’histoire de vie. Pour chaque 
paramètre, plusieurs réponses sont possibles. Une espèce peut par exemple commencer à se 
reproduire très rapidement, à une taille relativement petite, alors qu’une autre peut mettre plusieurs 
années à atteindre la maturité et croître grandement avant l’atteinte de cette étape. Les stratégies 
des diverses espèces de requins se dessinent généralement en suivant un patron similaire, si on 
les compare à celles d'autres groupes comme les poissons osseux ou les mammifères terrestres 
(Hutchings et al., 2012) (sous-section 3.2.2). Il existe cependant une grande variabilité 
interspécifique dans les valeurs de tous les paramètres bioreproductifs au sein des requins (tableau 
3.1). Dulvy et Forrest (2010) avancent d’ailleurs que les chondrichtyens pourraient figurer parmi les 
groupes les plus diversifiés chez les vertébrés.  
 
Tableau 3.1 Présentation des valeurs minimales et maximales pour certains paramètres 
bioreproductifs chez les chondrichtyens 
Paramètre bioreproductif unité de mesure valeur minimale valeur maximale 
Âge à maturité Années 1,5 30+ 
Longévité Années 5 50+ 
Période de gestation Mois 2 42 
Diamètre des ovocytes mm 0,5 600 
Fécondité Individus par portée 1 400 
Taille des nouveau-nés Cm 20 1800 
Inspiré de : Dulvy et Forrest (2010). p. 640. 
 33 
 
La grande variabilité des paramètres bioreproductifs et, par le fait même, des stratégies d’histoire 
de vie engendre une tout aussi grande variabilité dans la réponse aux pressions. Les différentes 
stratégies adoptées pour chaque paramètre bioreproductif comportent toutes leurs avantages et 
inconvénients.  
 
Lorsque le taux de mortalité d’une population est augmenté, divers phénomènes dépendant de la 
densité de population entrent en action afin de compenser les pertes encourues. Sans ces 
phénomènes compensatoires, toute activité de laquelle découlerait la mort d’une proportion 
constante d’une population mènerait à l’extinction de ladite population (Hilborn et Walters, 1992). 
Les phénomènes compensatoires peuvent être de natures variées. En réponse à une augmentation 
du taux de mortalité dans une population, il est possible de constater, entre autres choses, une 
augmentation des taux de croissance ou de fécondité, une atteinte de la maturité plus précoce, ou 
encore une augmentation du taux de survie des juvéniles (Dulvy et Forrest, 2010).  
 
Chez les requins, la fécondité, généralement basse, a un potentiel d’augmentation limité, qui ne 
suffit pas à compenser les pertes engendrées par les activités de pêche dans la plupart des 
populations. C’est plutôt l’augmentation du taux de survie des juvéniles dans les populations à 
faibles densités qui a le meilleur potentiel compensatoire (Conrath et Musick., 2012; Dulvy et 
Forrest, 2010). La baisse de densité d’une population entraîne la diminution de la compétition 
intraspécifique pour les ressources, la réduction de la vulnérabilité à la prédation et la diminution 
des comportements territoriaux. Ce sont ces mécanismes qui mènent à une augmentation de la 
survie des juvéniles dans une population ayant subi un déclin démographique (Dulvy et Forrest, 
2010). 
 
L’augmentation compensatoire de la survie des juvéniles dans les populations en déclin est donc 
un déterminant majeur de la résilience face aux activités de pêche chez les requins (Dulvy et 
Forrest, 2010). La magnitude de cette compensation est limitée par les paramètres bioreproductifs 
et la stratégie d’histoire de vie des taxons. Elle ne peut être très élevée chez les taxons produisant 
peu de petits par portée, puisque le taux de survie maximal ne peut bien sûr pas excéder 100 %. 
Par exemple, chez une espèce ayant en moyenne huit petits par portée et un taux de survie naturel 
de 25 %, le ratio de compensation offert par l’augmentation du taux de survie des juvéniles peut 
atteindre quatre au maximum. C’est-à-dire que même avec un taux de survie de 100 %, il n’y aurait 
que huit individus qui survivraient, soit seulement quatre fois plus d’individus, en comparaison avec 
la situation normale. Les stratégies d’histoire de vie des requins, qui impliquent généralement une 
faible productivité et des taux de survie des juvéniles naturellement élevés, limitent le pouvoir 
compensatoire de l’augmentation du taux de survie des juvéniles. Le ratio de compensation associé 
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à ce phénomène est plus faible pour les requins que pour les poissons osseux. Chez ces derniers, 
la grande fécondité, de même que les faibles taux de survie naturels des juvéniles, font en sorte 
que l’augmentation du taux de survie des juvéniles peut offrir un potentiel de compensation 
beaucoup plus grand.  
 
La magnitude des phénomènes dépendant de la densité, de même que de l’influence qu’ils jouent 
sur la résilience, varient d’un taxon à un autre, selon les paramètres bioreproductifs. Les 
paramètres bioreproductifs typiques des requins font en sorte que les phénomènes de 
compensation dépendant de la densité des populations, tels que l’augmentation du taux de survie 
des juvéniles, ont généralement une faible incidence sur leur résilience à l’exploitation (Dulvy et 
Forrest, 2010). En raison de cette faible incidence, les phénomènes dépendant de la densité ont 
souvent été négligés dans les études portant sur les requins. Toutefois, bien que ces phénomènes 
n’aient en effet qu’une faible influence pour quantité de populations de requins, ils jouent tout de 
même un rôle dans la réponse à l’exploitation des populations de requins; rôle qu’il serait imprudent 
de négliger. Cette affirmation est d’autant plus vraie pour les espèces de requins plus fécondes, ou 
de plus petite taille, pour lesquelles les phénomènes dépendant de la densité ont un potentiel 
compensatoire plus élevé, s’apparentant à celui des grands téléostéens (Dulvy et Forrest, 2010). Il 
demeure toutefois que l’incertitude associée aux phénomènes dépendant de la densité de 
population est généralement faible en ce qui a trait aux requins, en comparaison avec les poissons 
osseux. 
 
Face à l’augmentation de la mortalité, la capacité de compensation des taxons dépend surtout de 
leurs taux de croissance populationnelle maximaux per capita (Hutchings et al., 2012); lesquels 
sont modulés par leurs paramètres bioreproductifs (Garcia et al., 2008). Parmi ces derniers, 
certains exercent une influence plus importante sur le taux de croissance populationnelle maximal 
(Field et al., 2009; Hutchings et al., 2012; Reynolds et al., 2005). L’âge à maturité et la taille 
corporelle sont les paramètres qui influencent le plus le taux de croissance populationnelle (Field et 
al., 2009; Hutchings et al., 2012; Reynolds et al., 2005). Ainsi, les espèces plus petites et atteignant 
rapidement la maturité ont généralement un taux de croissance populationnelle élevé. Il est très 
ardu d’isoler les effets respectifs de chacun de ces deux paramètres bioreproductifs, puisqu’ils sont 
souvent intimement liés (les espèces de grande taille atteignent généralement la maturité sexuelle 
tardivement) (Hutchings et al., 2012; Reynolds et al., 2005). Selon Hutchings et al. (2012), l’âge à 
maturité serait le paramètre le plus fortement lié au taux de croissance populationnelle maximal per 
capita. Dans le cas d’espèces méconnues, l’âge à maturité pourrait donc être un bon indicateur de 
ce taux. Field et al. (2009) affirment pour leur part que la taille corporelle serait le paramètre 
bioreproductif le plus influent. 
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La réponse des taxons face à une mortalité accrue dépend donc des paramètres bioreproductifs 
qui composent leurs stratégies d’histoire de vie. Par exemple, deux espèces ayant des stratégies 
différentes peuvent être touchées différemment par une même activité exerçant une pression 
similaire sur chacune d’elles (Dulvy et Forrest, 2010). Un même niveau d’exploitation peut 
engendrer une pêche durable de l’une des deux espèces et un déclin de l’autre. L’espèce 
présentant les paramètres bioreproductifs les plus favorables à un taux de croissance 
populationnelle maximal élevé (maturité rapide, cycle reproductif relativement court, espérance de 
vie limitée, etc.) sera plus apte à compenser les pertes engendrées par une mortalité accrue. Sa 
résilience permettra de soutenir des activités d’exploitation sans menacer sa pérennité. En 
revanche, l’espèce ayant des paramètres favorables à un taux de croissance populationnelle 
maximal plus faible (maturité tardive, long cycle reproductif, longue espérance de vie, etc.) aura 
plus de difficulté à faire face à une mortalité accrue. Elle ne sera peut-être pas en mesure de 
compenser les pertes causées par son exploitation, ce qui se traduira par un déclin de ses effectifs. 
Le maintien de conditions favorisant le déclin d’une espèce risque de mener à l’extinction de celle-
ci. 
 
L’extinction est le phénomène qui survient lorsque les taux combinés de mortalité et d’émigration 
d’une population dépassent ses taux combinés de natalité et d’immigration jusqu’à ce que les 
effectifs de ladite population atteignent zéro (Mace et al., 2008). Une extinction peut être localisée 
dans une partie de la distribution d’une espèce (extinction locale, touchant une ou plusieurs 
populations de l’espèce) ou s’étendre à l’ensemble de la distribution d’une espèce (extinction 
globale, touchant l’ensemble des effectifs de l’espèce). Les réponses respectives des espèces face 
à une augmentation de leurs taux de mortalité déterminent leurs vulnérabilités face à l’extinction 
(Dulvy et Forrest, 2010). Tel que démontré dans les paragraphes précédents, la nature de ces 
réponses et la résilience des espèces dépendent des paramètres bioreproductifs composant leurs 
stratégies d’histoire de vie (Dulvy et Forrest, 2010; Hutchings, 2002). L’étude des paramètres 
bioreproductifs des requins revêt donc une importance capitale. L’amélioration des connaissances 
dans ce domaine a des implications dans la gestion, l’exploitation et la conservation des requins 
(Dulvy et Forrest, 2010; Field et al., 2009; Garcia et al., 2008; Hutchings, 2002; Hutchings et al., 
2012; Hutchings et Reynolds, 2004; Reynolds et al., 2005). Dans le cas des requins, souvent 
capturés en tant que prises accessoires, les données normalement utilisées pour évaluer l’état des 
populations sont extrêmement rares, voire inexistantes (Dulvy et Forrest, 2010) (sous-sections 
4.3.2). Ce phénomène est encore plus marqué dans le Golfe du Mexique (sections 2.1.7 et 4.3.2). 
Une évaluation juste des risques d’extinction encourus par une espèce passe donc par la 
connaissance de ses paramètres bioreproductifs (Dulvy et Forrest, 2010). Elle passe également par 
l’acceptation du fait que des espèces marines sont elles aussi soumises aux risques d’extinction. 
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3.2 Facteurs modulant les risques d’extinction 
 
Tel que présenté précédemment, les taxons exposés trop fortement à des pressions qu’ils ne 
peuvent surmonter risquent de s’éteindre. La vulnérabilité d’un taxon face à l’extinction est dictée 
par l’interaction entre l’intensité des pressions qui s’exercent sur lui et sa résilience (Dulvy et al., 
2008; Reynolds et al., 2005). Les pressions qui agissent sur les requins, notamment la capture et la 
destruction ou dégradation d’habitats essentiels, ne pèsent pas avec la même intensité sur toutes 
les espèces ou populations (FAO, 2000; Lee et Jetz, 2011). La résilience face à ces menaces 
diffère également d’une espèce à une autre (FAO, 2000; Lee et Jetz, 2011) (section 3.1). Les 
degrés de gravité des risques d’extinction qu’encourent les espèces marines s’étendent donc sur 
un large intervalle. Dans le cas des requins, les stratégies d’histoire de vie font en sorte que ceux-ci 
sont généralement mal outillés pour faire face aux pressions. Certains facteurs extrinsèques et 
intrinsèques sont plus déterminants en ce qui a trait aux risques d’extinction. Dans cette section, les 
facteurs qui influencent les niveaux de pression auxquels sont soumises les populations de requins 
du Golfe du Mexique seront présentés. La stratégie d’histoire de vie généralement adoptée par les 
requins, ainsi que les paramètres bioreproductifs qui composent cette stratégie, seront exposés. 
 
3.2.1 Degré d’exposition aux pressions 
 
La distribution d’une espèce est un facteur influençant le niveau de risque d’extinction. L’ampleur 
géographique de la distribution, de même que le type d’habitat auquel une espèce de requin est 
associée, contribuent à déterminer son niveau d’exposition aux pressions. Les activités 
anthropiques n’affectent pas l’ensemble des écosystèmes marins de manière uniforme. L’intensité 
des activités de capture, ainsi que la vulnérabilité et l‘exposition des habitats, varient selon les 
secteurs (chapitre deux). Sur le plan de l’ampleur géographique, une large distribution peut fournir 
une certaine protection face à une pression localisée. Certaines espèces de requins sont 
endémiques à des zones limitées et ont un faible potentiel de dispersion, alors que d’autres ont une 
distribution planétaire (Castro, 2011; Field et al., 2009). Pour les populations plus largement 
distribuées, les probabilités qu’une partie des effectifs soit à l’abri d’une pression localisée sont plus 
grandes (Field et al., 2009; Reynolds et al., 2005). Le niveau d’exposition aux pressions est 
également lié aux types d’habitats fréquentés. Différents types d’habitats sont essentiels pour 
certaines espèces de requins, durant certaines phases, ou l’entièreté de leurs cycles de vie (à titre 
de milieux pouponnières, d’aires de reproduction, d’alimentation, de repos, etc.) (Castro, 2011; 
Field et al., 2009). Le degré d’exposition des espèces fortement associées à des habitats 
particuliers est intimement lié à celui desdits habitats. Les espèces associées aux habitats plus 
sensibles ou plus exposés à la destruction ou à la dégradation font face à une plus forte pression 
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(Field et al., 2009). Cette pression est encore plus importante si les espèces ont une distribution 
limitée et un faible pouvoir de dispersion (Field et al., 2009; Reynolds et al., 2005). Le risque 
d’extinction qu’elles encourent est donc plus grand. 
 
Le mode de vie des requins constitue un autre facteur intrinsèque influençant l’exposition aux 
pressions. En ce qui concerne la pêche, les aires et les profondeurs ciblées, de même que les 
moments de la journée et périodes de l’année auxquels les activités de pêche sont menées, 
influencent grandement la composition des prises. Les différences interspécifiques en ce qui a trait, 
entre autres choses, aux types d’habitats privilégiés, aux profondeurs de prédilection et aux patrons 
de migrations quotidiennes ou saisonnières, font en sorte qu’une même activité de pêche exerce 
différents niveaux de pressions sur les différentes espèces. Au moment de l’activité, les zones et 
profondeurs ciblées seront fréquentées plus ou moins intensément par certaines espèces et 
désertées par d’autres. 
 
Les différentes conditions d’exploitation entraînent aussi des conséquences qui varient d’une 
espèce à l’autre en raison des facteurs intrinsèques des requins. La sélectivité des engins de pêche 
n’est pas uniforme pour toutes les espèces, car les caractéristiques et l’écologie de ces dernières 
présentent des différences. Ainsi, certaines espèces réussissent à éviter des engins de pêche, 
pourtant très efficaces en ce qui concerne d’autres espèces. La taille corporelle des juvéniles et 
même des adultes de quelques requins leur permet de se faufiler entre les mailles des filets, ou 
d’éviter de s’accrocher aux trop gros hameçons (Castro, 2011; Cooke et Suski, 2004). Le mode 
d’alimentation, l’agilité, le type d’habitat préconisé, les profondeurs fréquentées et certains 
comportements d’évitement des engins de pêche font aussi de certaines espèces des captures 
rares (Castro, 2011). La variation des profondeurs auxquelles un même engin de pêche est tendu 
affecte différemment les requins, selon leurs habitats de prédilection et, évidemment, les 
profondeurs qu’ils fréquentent (Afonso et al., 2011). Dans les activités de pêche à la palangre, les 
taux de capture et de survie après l’hameçonnage diffèrent d’une espèce à l’autre pour un même 
type d’hameçon (Castro, 2011; Cooke et Suski, 2004). Les zones privilégiées par les pêcheurs 
imposent une pression de pêche différente aux espèces de requins selon les types d’habitats qu’ils 
préconisent. Certains habitats et par le fait même les espèces qu’ils abritent sont plus facilement 
accessibles que d’autres pour les pêcheurs, ce qui module la pression de pêche par espèce selon 
le type d’habitat. 
 
Les comportements intraspécifiques des requins influencent également leur degré d’exposition aux 
pressions. Les requins peuvent être solitaires pour toute leur vie ou se rassembler en bancs, avec 
ou sans ségrégation sexuelle ou générationnelle (Castro, 2011). La composition des bancs, le 
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moment et la raison de leur formation varient d’une espèce à une autre. Chez certaines espèces, il 
y a ségrégation sexuelle : des bancs sont composés exclusivement de femelles, alors que d’autres 
ne comportent que des mâles. Il est possible qu’un seul des deux sexes forme des bancs. La 
ségrégation peut aussi être de nature générationnelle : des bancs sont constitués d’individus 
juvéniles, alors que d’autres se composent d’adultes. Ce comportement grégaire peut durer tout au 
long du cycle de vie, ou n’être associé qu’à une ou certaines étapes de celui-ci. Certaines espèces 
ne demeurent en bancs que durant leur stade juvénile. D’autres se rassemblent de manière 
saisonnière pour la reproduction. Chez certaines espèces, les femelles gravides se rassemblent en 
bancs qui demeurent formés durant toute la période de gestation, jusqu’à la mise bas (Castro, 
2011). Le comportement solitaire ou grégaire d’une espèce détermine en partie son exposition aux 
pressions. Le comportement grégaire peut augmenter la vulnérabilité à des pressions localisées. Si 
une espèce donnée forme des bancs et que ces bancs se retrouvent dans une zone ciblée par une 
activité de pêche, cette activité pourrait avoir sur l’espèce de fortes répercussions (Castro, 2011). 
Cette pêche causera plus de mortalité chez l’espèce grégaire que chez d’autres espèces au 
comportement solitaire. De plus, cette activité donnera une fausse idée de l’abondance réelle de 
l’espèce grégaire, puisque le succès de capture élevé dans le banc peut laisser croire à une 
abondance naturelle beaucoup plus grande que celle qui prévaut en réalité (Castro, 2011). 
 
Comme les paragraphes précédents l’ont exposé, de multiples caractéristiques biologiques ou 
comportementales des requins modulent leur degré d’exposition aux diverses sources de pression. 
Le niveau d’exposition aux pressions constitue une composante importante du risque d’extinction. 
L’autre composante est la résilience face aux pressions. Cette composante fera l’objet de la 
prochaine section. 
 
3.2.2 Résilience face aux pressions 
 
Une même pression affectera différemment les taxons sur lesquels elle s’applique, selon les 
stratégies d’histoire de vie respectives de ces derniers. Les espèces ne sont en effet pas outillées 
de la même manière pour affronter les pressions et se rétablir à la suite de déclins démographiques 
(Hutchings et Reynolds, 2004). C’est pourquoi certaines espèces sont en mesure de supporter des 
niveaux de pression qui auraient de graves conséquences pour d’autres. 
 
Au sein des stratégies d’histoire de vie, certains paramètres bioreproductifs exercent une plus 
grande influence sur la résilience des taxons. Les principaux paramètres qui caractérisent la 
stratégie d’histoire de vie d’une espèce de poisson cartilagineux sont l’espérance de vie, l’âge et la 
longueur à laquelle les femelles et les mâles atteignent la maturité sexuelle, le nombre de petits par 
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portée, la durée de gestation, la fécondité de la femelle en fonction de son âge ou de sa longueur, 
le ratio sexuel à la naissance, ainsi que le taux âge-spécifique de mortalité naturelle (Pérez-
Jiménez, comm. pers.; Reynolds et al., 2001) .  
 
Deux modèles de stratégies d’histoire de vie s’opposent l’un à l’autre, et se retrouvent aux 
extrémités d’un continuum de possibilités de stratégies (Reynolds et al., 2001). L’un est caractérisé 
par une durée de vie relativement courte, une maturité sexuelle rapide, une productivité rapide et 
importante et un taux de mortalité naturelle élevé. Cette stratégie est particulièrement efficace dans 
des milieux instables. Les espèces qui les adoptent sont généralement plus résilientes (Reynolds et 
al., 2001). L’autre stratégie implique une longue durée de vie, une maturité sexuelle tardive, une 
faible productivité et un taux de mortalité naturelle bas. 
 
Bien qu’une grande variabilité existe au sein des requins, les stratégies d’histoire de vie de la 
majorité d’entre eux suivent un certain patron (Dulvy et al., 2008; Musick et al., 2000; Stevens et al., 
2000). En général, les requins ont une longue durée de vie et deviennent aptes à la reproduction 
tardivement. Une fois la maturité sexuelle atteinte, ils amorcent un long cycle reproductif au terme 
duquel ils donnent naissance à une faible quantité de rejetons. (Dulvy et al., 2008; Field et al., 
2009; Lack et Sant, 2011; Lack et Sant, 2009; Musick et al., 2000; Shepherd et Myers, 2005; 
Stevens et al., 2000). Les stratégies d’histoire de vie relativement lentes des requins font en sorte 
que ceux-ci sont mal équipés pour faire face aux pressions. Les paramètres biodémographiques 
des requins les rendent plus vulnérables à la mortalité causée par la pêche que les téléostéens 
(Stevens et al., 2000; Walker, 1998).  
 
Malgré la tendance générale, il existe des divergences considérables entre les stratégies d’histoire 
de vie des différentes espèces de requins (Walker, 1998). Même au sein d’une même espèce, des 
populations plus ou moins isolées les unes des autres peuvent présenter des paramètres 
biodémographiques fort différents (Driggers et al., 2004; Parsons, 1993a; Parsons, 1993b; 
Sulikowski et al., 2007) (sous-section 4.2.3). Ces différences dans les paramètres bioreproductifs 
se traduisent par une vulnérabilité aux pressions et une résilience à l’extinction différentes d’une 
population à une autre. 
 
Les chondrichtyens des eaux profondes ont un âge à maturité plus élevé, une plus grande 
longévité et un plus bas taux de croissance que les espèces des eaux moins profondes (Garcia et 
al., 2008). Selon Smith et al. (1998), les requins côtiers, de taille moyenne à grande, atteignant la 
maturité tardivement, sont les plus vulnérables et les moins aptes à se rétablir après une 
surexploitation, alors que les petites espèces côtières, atteignant rapidement la maturité, sont les 
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mieux outillées pour faire face à la surexploitation. Les niveaux de connaissance et de vulnérabilité 
face à l’extinction des différents groupes de requins seront traités plus en détail au chapitre cinq. 
 
3.3 Déclins populationnels chez les requins 
 
Agissant la plupart du temps comme prédateurs d’apex dans les écosystèmes dont ils font partie, 
les requins n’ont que très peu, voire pas de prédateurs naturels (Baum et Myers, 2004; Feretti et 
al., 2010). Cette absence de prédation a permis aux requins d’occuper les niches écologiques de 
prédateurs supérieurs tout en présentant une stratégie d’histoire de vie lente (maturité tardive, 
portées de taille modeste, longues périodes de gestation, longévité considérable). L’introduction 
massive des humains dans les écosystèmes marins a modifié l’équilibre desdits écosystèmes. Par 
diverses activités de capture (section 2.1), les humains se sont ajoutés au-dessus des requins dans 
les chaînes trophiques, faisant radicalement augmenter leurs taux de mortalité. Avec leur stratégie 
bioreproductive, les requins sont mal outillés pour faire face au changement soudain que constitue 
l’apparition d’une grande pression de prédation. L’application de cette pression sur des populations 
mal adaptées a provoqué le déclin de plusieurs populations de requins du Golfe du Mexique. 
 
L’ampleur du déclin qu’a subi chaque population de requin du Golfe du Mexique est difficile à 
déterminer, car l’état des populations antérieur à l’avènement de la pêche commerciale est 
inconnu. L’intérêt scientifique accordé à ces poissons est récent et est arrivé plusieurs décennies 
après le début des pêches commerciales (Baum et al., 2003; Baum et Myers, 2004; Myers et 
Worm, 2003; Walker, 1998). Historiquement, la communauté scientifique et la plupart des 
organisations de gestion de la pêche n’ont accordé que peu d’attention aux requins en raison de 
leur faible valeur économique et du fait qu’une grande partie de la mortalité d’origine anthropique 
était causée par des captures accessoires (Clarke, 2006; Myers et Worm, 2003). L’immense 
étendue des écosystèmes marins complique également l’étude des requins (Baum et al., 2003). 
Conséquemment, très peu de données scientifiques ont été compilées sur les populations de 
requins du Golfe avant l’ère de la pêche commerciale. La valorisation des nageoires, causée par la 
demande asiatique, de même que l’évidence grandissante de déclins populationnels, ont 
récemment placé les requins sous la loupe de la communauté scientifique. Cependant, bien que de 
plus en plus de recherches s’intéressent aux requins, les données scientifiques reflétant l’état des 
populations avant le début de la pêche commerciale sont extrêmement rares.  
 
Malgré la difficulté de l’exercice, certains scientifiques ont tenté d’estimer l’ampleur du déclin subi 
par les populations de requins. Des évaluations ont été produites pour différentes espèces, 
périodes de temps et zones, au moyen de techniques variées. Ces évaluations dénotent des 
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déclins de 30 à 99 % pour certaines populations du Golfe du Mexique et du nord-ouest de 
l’Atlantique (Baum et al, 2003; Baum et Myers, 2004) (tableau 3.2). Baum et Myers (2004) estiment 
que des déclins radicaux ont été subis depuis le début de l’exploitation commerciale par les 
populations de requin océanique (99,3 %), de requin soyeux (Carcharhinus falciformis) (91,2 %) et 
de requin sombre (79,2 %) du Golfe du Mexique (tableau 3.2). 
 
Dans le Golfe du Mexique, le grand requin blanc (Carcharodon carcharias), le requin-marteau 
halicorne, le requin gris, le requin sombre et le requin-taureau (Carcharias taurus), figurent parmi 
les espèces les plus vulnérables face à la surexploitation, alors que les plus résilientes sont le 
requin à nez pointu (Rhizoprionodon terraenovae) et le requin-marteau tiburo (Sphyrna tiburo), en 
raison de leurs paramètres bioreproductifs (Baum et al., 2003; Castro, 2011; Smith et al., 1998; 
Walker, 1998). Cependant, même les espèces les plus résilientes ont leurs limites et ne sont pas à 
l’abri de la surexploitation, comme le démontrent le déclin de 96 % de la sous-population de requin-
marteau tiburo du nord du Golfe du Mexique (Shepherd et Myers, 2005), et le déclin de 30,4 % de 
la population de requin à nez pointu du Golfe du Mexique et de la côte est des États-Unis, tous 






















Tableau 3.2 Évaluations des fluctuations subies par plusieurs populations de requins du 
Golfe du Mexique et du nord-ouest de l’Atlantique sur différentes périodes de temps 






étudiée Source Nom commun Nom latin 








Requin soyeux Carcharhinus falciformis ↓ 91,2 
Requin sombre Carcharhinus obscurus ↓ 79,2 
Requin-marteau 







Grand requin blanc Carcharodon carcharias ↓ 79 
Requin-tigre commun Galeocerdo cuvier ↓ 65 
Requins-renards 
Alopias vulpinus ↓ 
80 
Alopias superciliosus ↓ 
Requin bleu Prionace glauca ↓ 60 
Requin océanique Carcharhinus longimanus ↓ 70 
1992 à 
2000 Espèces côtières Carcharhinus ssp. ↓ μ=61, [49 à 83] 
Requin bleu Prionace glauca 












Silva et al. 
(2008) 










halicorne  Sphyrna lewini ↓ 99 
Emissole douce Mustelus canis ↑ 1300 













Inspiré de : Aires-da-Silva et al. (2008), Baum et al. (2003), Baum et Myers (2004), Shepherd et 
Myers (2005) et Simpfendorfer et Burgess (2002). 
 
La taille moyenne des captures aurait également baissé. La moyenne de longueur des spécimens 
de requin océanique capturés dans l’échantillonnage des années 1990 n’était que légèrement 
supérieure à la longueur à maturité de cette espèce. Pour le requin soyeux, le requin sombre et le 
requin-taupe bleu (Isurus oxyrinchus), les longueurs moyennes des spécimens capturés sont 
désormais inférieures aux longueurs à maturité respectives de ces espèces (Baum et Myers, 2004).  
Des déclins aussi considérables dans les effectifs des populations et dans les longueurs moyennes 
des spécimens indiquent que les populations de requins du Golfe du Mexique sont soumises à une 
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surexploitation. Ces populations risquent l’extinction locale si les niveaux actuels d’exploitation sont 
maintenus (Baum et Myers, 2004; Dulvy et al., 2008; Feretti et al, 2010; Myers et Worm, 2005). 
 
La méthodologie et les conclusions de ces études sur l’ampleur des déclins des populations de 
requins ont fait l’objet de contestations, d’argumentation et de contre-argumentation (Baum et al., 
2005; Bigelow et Maunder, 2007; Burgess et al., 2005a; Burgess et al., 2005b; Hillborn, 2006). 
Quelques lacunes semblent s’être glissées dans la méthodologie de certaines de ces études, 
notamment celles de Baum et al. (2003) et de Baum et Myers (2004). Ces lacunes auraient conduit 
selon certains à des conclusions exagérément alarmistes. Malgré quelques lacunes, les 
évaluations fournies dans Baum et al. (2003) et Baum et Myers (2004) doivent être considérées. 
L’extrême rareté des données historiques sur les états pré commerciaux des populations de 
requins ne doit en aucun cas servir d’excuse pour renoncer à évaluer lesdits états. Il serait 
injustifiable de faire fi des fluctuations survenues avant que les pratiques de prise de données 
n’aient été améliorées. Afin de connaître l’étendue des fluctuations subies par les populations de 
requins depuis l’avènement des pêches commerciales, il est essentiel d’avoir une idée des états 
pré commerciaux de ces populations. Les travaux de Baum et Myers (2004) sont un grand pas en 
ce sens. Bien que l’ampleur des déclins des populations de requins du Golfe du Mexique soit un 
sujet de controverse au sein de la communauté scientifique, l’existence des déclins en tant que 
telle fait consensus (Burgess et al., 2005a; Burgess et al., 2005b). 
 
Ce chapitre a permis d’illustrer que les requins sont généralement mal outillés pour faire face aux 
pressions. Leurs paramètres biodémographiques lents les rendent vulnérables face à la capture et 
à la perte d’habitat. Cette vulnérabilité peut entraîner des déclins populationnels importants, comme 
en témoignent les nombreux exemples avancés à la section 3.3. Elle leur fait même courir des 
risques non négligeables d’extinction sous les conditions actuelles qui prévalent dans le Golfe du 
Mexique. Comme les requins jouent un rôle essentiel dans l’équilibre des écosystèmes marins, que 
d’importantes pressions s’appliquent sur eux dans le Golfe du Mexique et qu’ils sont 
particulièrement vulnérables face à ces pressions, il est primordial d’agir pour assurer leur 
conservation. Or, plusieurs obstacles font en sorte de compliquer la conservation des requins. Le 










PROBLÉMATIQUE DE CONSERVATION DES REQUINS 
 
Avec leurs stratégies d’histoire de vie généralement lentes, les populations de requins du Golfe du 
Mexique, confrontées à de fortes pressions d’origine anthropique, se retrouvent dans une situation 
précaire. Cependant, jusqu’à tout récemment, la seule notion qu’une espèce de poisson marin 
puisse être menacée était systématiquement rejetée et faisait face à une vive opposition (Field et 
al., 2009; Pauly et al., 2005; Roberts et Hawkins, 1999; Sadovy, 2001). Pourtant, quantité de 
déclins considérables de populations de poissons marins osseux et cartilagineux ont été 
documentés (section 3.3) (Baum et Myers, 2004; Castro, 2011; Dulvy et al., 2003; Dulvy et Forrest, 
2010; Hutchings et Festa-Bianchet, 2009; VanderZwaag et Hutchings, 2005). Les risques que des 
populations ou même des espèces de poissons marins disparaissent sont donc bien réels. Ces 
risques sont encore plus élevés pour les requins. 
 
Afin de maintenir la biodiversité et l’équilibre des écosystèmes du Golfe du Mexique, la préservation 
des requins est indispensable (Chapitre un). L’une des premières étapes d’une démarche de 
conservation est l’évaluation du risque d’extinction. Le protocole d’évaluation de la liste rouge des 
espèces menacées de l’UICN a été conçu à cette fin. Toutefois, bien que ce protocole soit 
rigoureux et largement accepté à l’échelle mondiale (Mace et al., 2008; UICN, 2008; UICN, 2001), 
son applicabilité aux poissons marins a fait l’objet d’une controverse. Pour l’évaluation des poissons 
marins, comme de tout autre taxon, l’acquisition d’informations sur la biologie du taxon est 
préalable à l’évaluation de ses risques d’extinction. Or, il peut s’avérer ardu d’obtenir des données 
sur les requins du Golfe du Mexique. 
 
Ce chapitre visera à démontrer que, malgré la croyance populaire, les poissons marins, à l’instar 
des espèces terrestres, peuvent être menacés d’extinction. L’applicabilité aux requins des 
mécanismes d’évaluation de la liste rouge de l’UICN sera analysée. Les principaux problèmes qui 
compliquent l’évaluation des risques d’extinction des populations de requins du Golfe du Mexique 
seront présentés. 
4.1 Changement de perception sur les ressources marines et leur exploitation 
 
La prise de conscience de l’étendue des impacts des activités anthropiques sur les écosystèmes 
marins et les espèces qui en font partie est un phénomène relativement récent et toujours en cours 
(Hutchings et al., 2012; Pauly et al., 2005). La pêche a longuement été considérée comme une 
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activité n’ayant qu’un impact bénin sur les écosystèmes marins (Pauly et al., 2005). L’immensité 
des océans devant limiter l’accessibilité aux ressources, ainsi que la grande fécondité de plusieurs 
espèces de poissons, constituaient dans la croyance populaire autant de protections censées 
assurer la pérennité des espèces marines (Dulvy et al., 2003; Myers et Worm, 2005; Pauly et al., 
2005). Les faits démontrent cependant que, malgré les croyances bien ancrées, l’équilibre des 
écosystèmes marins n’est pas inébranlable. Il peut être bouleversé par les activités anthropiques, 
au même titre que celui des écosystèmes terrestres (Dulvy et al., 2003; Pauly, 2012). L’historique 
de la pêche et certains paramètres biologiques des poissons sont à l’origine du prétendu caractère 
inébranlable des populations marines. Cette section présente l’évolution de la perception des 
écosystèmes et organismes marins. Le fait que les organismes marins en général et les requins en 
particulier ne sont pas immunisés contre l’extinction sera démontré par la présentation de deux 
éléments. Un portrait de l’évolution de l’accessibilité aux ressources marines sera dressé grâce à 
une présentation de l’historique des pêches commerciales touchant les requins. Certains faits 
concernant la productivité des poissons marins seront énumérés pour démontrer que les attentes 
envers celle-ci sont souvent exagérées. 
 
4.1.1 Accessibilité aux ressources marines 
 
La perception populaire de la pêche se réfère aux pratiques d’un autre temps, où des pêcheurs peu 
équipés, confinés aux eaux côtières à proximité de leurs lieux de résidence, affrontaient un 
environnement hostile et largement inaccessible pour assurer leur subsistance (Pauly et al., 2005). 
Jusqu’à récemment, les eaux océaniques étaient perçues comme vierges (Baum et Myers, 2004). 
Dans les faits, la pratique de la pêche a énormément évolué depuis les années 1950.  
 
L’augmentation de la demande a motivé l’intensification de l’effort de pêche. L’évolution de 
l’équipement de pêche (navires et engins de capture) a conduit à un accroissement de 
l’accessibilité aux ressources marines et à une diversification des captures. L’adoption de plusieurs 
règles d’exploitation, dont la Convention de l’Organisation des Nations Unies (ONU) sur le droit de 
la mer, a influencé les pratiques de pêche, ainsi que la distribution des prises entre les pays (ONU, 
1982; Pauly et al., 2005). Malgré la réglementation, certains écosystèmes soutenant les activités de 
pêche ont subi des déclins (Pauly et al., 2005). L’effondrement des pêches côtières, de même que 
l’accessibilité accrue aux ressources marines, ont graduellement entraîné une augmentation de 
l’exploitation des eaux océaniques et des eaux plus profondes (Norse et al., 2012). Des pratiques 
de pêche illégales, non déclarées et non réglementées comme l’aileronnage dans le cas des 
requins, ont également pris de l’expansion. Ces pratiques constituent un problème majeur dans la 
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gestion des espèces exploitées, de même que des espèces capturées en tant que prises 
accessoires.  
 
Depuis le milieu des années 1990, le déclin global des captures, l’augmentation de l’effort de pêche 
à l’échelle planétaire, le déclin du nombre de captures par unité d’effort de pêche et l’expansion des 
pêches sur les plans géographique, bathymétrique et en ce qui a trait aux espèces ciblées, 
trahissent le fait que les pêcheries traversent actuellement une crise à l’échelle globale (Pauly, 
2012).  
 
Depuis les années 1950, la pêche est passée d’une activité essentiellement côtière, locale et 
saisonnière, à une énorme industrie couvrant l’essentiel des eaux côtières et océaniques et ciblant 
de plus en plus d’espèces, dans un éventail croissant de profondeurs (Dulvy et al., 2008; Dulvy et 
al., 2008; Myers et Worm, 2005; Norse et al., 2012; Pauly, 2012; Pauly et al., 2005). 
L’industrialisation des pêches a engendré le développement de vaisseaux et d’équipements 
conférant à l’homme une accessibilité sans précédent aux espèces marines (Pauly et al., 2005). Le 
fait que la pêche au niveau mondial a atteint ses niveaux maximaux de capture fait consensus, et 
nombre d’espèces et de populations sont surexploitées (Pérez-España et al., 2006). Des déclins 
populationnels ont été enregistrés dans tous les types d’habitats marins, à l’exception peut-être des 
profondeurs abyssales et ce autant dans des régimes d’exploitation de subsistance que dans des 
zones d’exploitation industrielle (Dulvy et al., 2003; Pauly et al., 2005). Chez les requins, plusieurs 
populations à travers le monde sont en déclin, en milieux côtiers (Shepherd et Myers, 2005), 
océaniques (Dulvy et al., 2008), benthiques profonds (Simpfendorfer et Kyne, 2009), estuariens 
(O’Connell et al., 2007) et d’eau douce (Martin, 2005) (Simpfendorfer et al., 2011; Worm et al., 
2013). Ces faits tendent à démontrer que l’immensité des océans et la large distribution de 
certaines espèces ne suffisent pas à mettre les requins et autres espèces marines à l’abri de 
l’extinction. 
 
L’accessibilité accrue et l’intense exploitation des ressources marines font partie de la réalité des 
requins du Golfe du Mexique. Certaines espèces sont tout de même rarement capturées (Castro, 
2011). Les habitats profonds, de même que les fonds irréguliers, difficilement accessibles pour les 
engins de pêche, fournissent dans le Golfe du Mexique une certaine protection aux espèces qui les 
habitent (Castro, 2011). La domination de la pêche artisanale du côté mexicain du Golfe (Bonfíl, 
1997; Castillo-Géniz et al., 2000; observation personnelle) pourrait contribuer à expliquer le fait que 
certains habitats demeurent difficiles à atteindre. La sélectivité des engins de pêche permet à 
certaines espèces de requins d’éviter les captures (sous-section 3.2.1). Cependant, bien que 
certaines espèces de requins du Golfe du Mexique semblent relativement à l’abri pour l’instant, 
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celles-ci constituent une minorité. La grande majorité des populations de requins du Golfe sont 
largement touchées par les activités de pêche. Les requins du Golfe du Mexique sont parfois 
directement ciblés (Carlson et al., 2012; Castro, 2011; Morgan et al., 2010) et constituent des 
proportions importantes des captures accessoires dans les activités de pêche commerciale aux 
thons, espadons et crevettes (Baum et Myers, 2004; Castro, 2011; Shepherd et Myers, 2005). Ils 
sont donc soumis à une forte exploitation de la part des États-Unis et du Mexique, qui sont 
respectivement les sixième et huitième pays au monde au chapitre de la production de requins 
(Lack et Sant, 2011). La pêche commerciale a causé depuis les années 1950 des déclins parfois 
substantiels chez de nombreuses populations de requins dans le Golfe du Mexique (tableau 3.2). 
Bien que certains habitats demeurent pour le moment peu exploités, la taille imposante du Golfe du 
Mexique ne suffit pas à protéger les requins qui l’occupent contre les risques d’extinction. 
 
4.1.2 Mythe de la productivité miraculeuse 
 
Un autre argument souvent avancé pour nier les risques d’extinction des poissons est leur 
productivité prétendument très grande. La capacité des poissons marins à produire plusieurs 
milliers d’œufs est souvent considérée à tort comme une forme d’immunité contre l’extinction, qui 
permettrait à des espèces ayant une grande fécondité de présenter une plus forte productivité en 
situation de déclin démographique. Toutefois, le fait de produire de nombreux œufs est loin de 
garantir qu’un nombre plus élevé d’individus issus de chaque cohorte va atteindre la maturité. Une 
étude de Myers et al. (1999) soutien qu’indépendamment de la fécondité, le recrutement maximal 
annuel des poissons marins est relativement constant (production annuelle par individu 
reproducteur d’un à sept individus qui deviendront à leur tour des reproducteurs). Toujours selon 
cette étude, au sein d’une même espèce, le taux reproductif annuel varie très peu d’une année à 
l’autre. Denney et al. (2002) affirment pour leur part qu’il existe chez les poissons marins une 
relation entre la fécondité et le nombre de rejetons produits, mais pas entre la fécondité et le 
nombre d’adultes produits. Autrement dit, en raison du taux de mortalité naturelle plus élevé chez 
les espèces plus fécondes, leur proportion d’individus atteignant la maturité n’est pas 
significativement plus élevée que chez les espèces moins fécondes (Denney et al., 2002).  
 
Dans une étude de 2012, Hutchings et al. ont comparé les taux reproductifs maximaux de trois 
groupes taxonomiques distincts, à savoir les chondrichtyens, les téléostéens et les mammifères. 
Leurs résultats indiquent que, malgré le fait que les poissons osseux présentent généralement une 
fécondité largement plus élevée que les autres groupes étudiés, leur taux reproductif est très 
similaire à celui des mammifères terrestres. Les taux reproductifs maximaux des chondrichtyens 
sont quant à eux significativement plus bas que ceux des téléostéens et des mammifères terrestres 
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(Hutchings et al., 2012). Ce fait n’a cependant rien à voir avec la fécondité; il serait plutôt fortement 
lié à l’âge à maturité, généralement élevé chez les chondrichtyens (Hutchings et al., 2012).  
 
Hutchings et Reynolds (2004) se sont intéressés au potentiel de récupération après des déclins 
démographiques chez diverses espèces de poissons marins. Ils dénotent qu’il n’est pas inhabituel 
pour une espèce ayant subi un déclin de 60 % ou plus sur 15 ans de ne montrer que peu ou pas de 
rétablissement jusqu’à 15 ans après le déclin, et ce, même si la mortalité engendrée par la pêche a 
été réduite à la suite de l’effondrement. (Hutchings et Reynolds, 2004). Bien que l’association entre 
le taux de déclin et de récupération diffère d’un taxon à l’autre, cette absence de récupération 
touche autant les espèces très fécondes que celles qui le sont peu (Hutchings et Reynolds, 2004). 
Une fécondité élevée ne permet donc pas à une population ayant subi un déclin de se rétablir 
rapidement. Le taux de déclin, et non la fécondité, est un bon indicateur du potentiel de 
rétablissement (plus le déclin est important, plus la récupération sera difficile) (Hutchings et 
Reynolds, 2004). 
 
Ces nombreuses études tendent à démontrer que le taux reproductif maximal des poissons marins 
est indépendant de la fécondité (Denney et al., 2002; Dulvy et al., 2003; Hutchings et al., 2012). 
Une grande fécondité n’est pas non plus gage d’une capacité accrue à se rétablir après un déclin 
(Hutchings et Reynolds, 2004). 
 
Les croyances selon lesquelles les poissons marins sont sujets à d’importantes fluctuations 
démographiques naturelles, sont en mesure d’augmenter leur productivité lorsque leur densité 
s’abaisse et sont habilités à récupérer plus rapidement après un déclin ne sont pas fondées sur des 
faits scientifiques (Hutchings, 2001; Reynolds et al., 2005). Cette croyance s’avère vraie pour 
plusieurs espèces de la famille des clupeidaes (harengs, sardines) (Reynolds et al., 2005). 
Cependant, des études comparatives montrent qu’en général, les populations adultes de poissons 
marins ne présentent pas de fluctuations démographiques temporelles plus importantes que les 
mammifères ou les oiseaux (Dulvy et al., 2003; Hutchings, 2001). Les poissons marins ne jouissent 
donc pas d’une aptitude accrue à récupérer après un déclin démographique (Dulvy et al., 2003 ; 
Hutchings, 2000; Hutchings et Reynolds, 2004) 
 
Tel que mentionné précédemment, il n’existe aucun lien entre la grande fécondité des poissons 
marins et leur taux reproductif maximal (Denney et al., 2002; Dulvy et al., 2003; Hutchings et al., 
2012). Les taux de croissance populationnels de ces poissons ne sont ni plus importants, ni plus 
fréquents que ceux des mammifères ou des oiseaux (Dulvy et al., 2003; Hutchings, 2001). Ces faits 
tendent à démontrer qu’en dépit de la croyance populaire, les paramètres biodémographiques des 
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poissons marins ne leur confèrent pas une plus grande résilience, encore moins une immunité, face 
aux risques d’extinction (Dulvy et al., 2003 ; Hutchings, 2000; Hutchings et Reynolds, 2004). 
 
Même si les paramètres biodémographiques des poissons marins en général leurs avaient permis 
de mieux faire face aux risques d’extinction, les requins n’auraient pas joui de cette résilience. En 
effet, la prétendue résilience face à l’extinction du groupe d’espèces appelé ici « poissons marins » 
aurait été due aux paramètres biodémographiques typiques des poissons osseux, plus précisément 
à leur grande fécondité. Cependant, les requins sont des poissons cartilagineux. Ils présentent des 
paramètres biodémographiques fort différents de ceux des poissons osseux. Tel que mentionné 
dans le chapitre trois, les requins ont une stratégie d’histoire de vie lente, comportant notamment 
une maturité sexuelle tardive et une faible fécondité (Dulvy et al., 2008; Field et al., 2009; Lack et 
Sant, 2011; Lack et Sant, 2009; Musick et al., 2000; Shepherd et Myers, 2005; Stevens et al., 
2000). Leurs paramètres biodémographiques sont donc loin de leur conférer une résilience face 
aux risques d’extinction. Ils ont plutôt l’effet contraire, rendant les requins vulnérables face à la 
surexploitation (Stevens et al., 2000; Walker, 1998). Tel que mentionné précédemment, en raison 
de leur âge à maturité généralement élevé, les chondrichtyens ont un taux reproductif maximal 
moins élevé que les téléostéens ou les mammifères terrestres, ce qui les rend plus sensibles à 
l’extinction (Hutchings et al., 2012). Le plaidoyer sur la prétendue résilience des poissons marins 
face à l’extinction, déjà difficilement défendable dans le cas des poissons osseux, devient 
carrément farfelu lorsqu’il s’agit de requins. 
 
Les activités de pêche affectent les espèces et les écosystèmes marins beaucoup plus fortement 
que ce qui a longuement été cru (Myers et Worm, 2005; Pauly et al., 2005). Les pêches côtières et 
océaniques s’effondrent (Maury et al., 2013; Norse et al., 2012), alors que quantité de déclins 
considérables de populations de poissons marins ont été documentés (Baum et Myers, 2004; 
Castro, 2011; Dulvy et al., 2003; Hutchings et Festa-Bianchet, 2009; VanderZwaag et Hutchings, 
2005). Plusieurs populations de requins du Golfe du Mexique et du nord-ouest de l’Atlantique ont 
subi de tels déclins (Aires-da-Silva et al., 2008; Baum et Myers, 2004; Baum et al., 2003; Castro, 
2011; Nakano et Clarke; 2005; Shepherd et Myers, 2005; Simpfendorfer et Burgess; 2002) (tableau 
3.2). Des extinctions locales ont même été constatées, tant chez les poissons osseux que 
cartilagineux (Dulvy et al., 2003). La situation préoccupante de plusieurs espèces de requins fait en 






4.2 Applicabilité du protocole d’évaluation de la liste rouge pour les requins 
 
Afin d’assurer la préservation de la biodiversité en étudiant et protégeant les espèces de requins 
les plus vulnérables avant que leur situation ne soit irrémédiable, il faut être en mesure de 
déterminer le niveau de risque d’extinction qui pèse sur les espèces et d’identifier les espèces 
ayant les besoins les plus criants, ainsi que les phénomènes qui causent leur déclin. Il n’existe 
toutefois aucune unité de mesure pour quantifier avec précision le niveau de risque d’extinction. La 
liste rouge des espèces menacées de l’UICN répond à ces besoins. Cette liste permet l’évaluation 
des risques d’extinction des espèces et l’attribution de catégories de conservation représentatives. 
Cependant, l’applicabilité du protocole d’évaluation de la liste rouge pour les espèces marines a fait 
l’objet d’un débat. Cette section débutera par une brève description du mécanisme d’évaluation de 
la liste rouge. L’applicabilité du protocole d’évaluation des risques d’extinction aux espèces marines 
sera ensuite évaluée à travers l’analyse des critiques les plus souvent avancées pour la contester. 
 
4.2.1 Fonctionnement du protocole d’évaluation de la liste rouge 
 
La liste rouge des espèces menacées de l’UICN jouit d’une très grande crédibilité à l’échelle 
mondiale. Elle s’appuie sur un protocole rigoureux, élaboré grâce au travail de nombreux experts 
au cours de plusieurs années. Le protocole de la liste rouge évalue les taxons à travers cinq 
critères. Ces critères portent respectivement sur la réduction de la taille de la population, la 
répartition géographique, la taille de la population estimée d’individus adultes combinée à un déclin 
de ladite population, la taille de la population estimée d’individus adultes à elle seule et les 
probabilités d’extinction selon des analyses statistiques (UICN, 2001). Les critères sont rarement 
tous applicables aux cas spécifiques des taxons. De plus, les informations connues à propos des 
taxons sont parfois très limitées. Pour faire face à cette contrainte, le protocole d’évaluation de la 
liste rouge permet la détermination d’un statut de conservation sur la base d’un seul critère ou avec 
une faible quantité de données disponibles. Si plus d’un critère peut s’appliquer et que les 
conclusions diffèrent d’un critère à un autre, le statut de conservation le plus élevé parmi les 
conclusions des différents critères est attribué. Au terme de l’analyse, le taxon évalué est classé 
dans l’une des neuf catégories possibles (figure 4.1). Les catégories « en danger critique 
d’extinction », « en danger » et « vulnérable » composent à elles trois le groupe des espèces 
« menacées ». Pour leur part, les catégories « non évalué » et « données insuffisantes » ne 





Le sort de certains taxons dépend d’une détection rapide et juste de leurs situations de 
conservation. Des décisions, politiques et plans de gestion émanant des plus hautes instances et 
ayant d’énormes conséquences écologiques, sociales et économiques, se réfèrent aux conclusions 
de la liste rouge. En raison de son importance primordiale dans la conservation et de son énorme 
poids sur la scène internationale, la liste rouge se doit d’être claire, transparente et de pouvoir 
défendre ses conclusions et répondre aux critiques émanant d’intérêts divergents. Le reste de la 
















Figure 4.1 Relations entre les différentes catégories de conservation de l’UICN 
Inspiré de : UICN. (2001). p. 5. 
 
4.2.2 Représentativité des catégories face aux risques réels d’extinction 
 
La représentativité des catégories de la liste rouge face aux risques réels d’extinction encourus par 
les espèces ayant été évaluées est souvent contestée (Mace et al., 2008). Selon certains auteurs, 
les statuts de conservation attribués sont parfois exagérément élevés (Godfrey et Godley, 2008; 
Musick, 1999 ; Rice et Legacè, 2007; Webb, 2008). Selon Rice et Legacè (2007), cette affirmation 
est vraie pour plusieurs espèces marines exploitées commercialement. Cela crée de fausses 
alarmes qui peuvent potentiellement être des sources de conflits entre conversationnistes et 
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Certains auteurs déplorent que des espèces dont les effectifs se comptent en millions d’individus 
soient considérées comme étant « en danger critique d’extinction » (Godfrey et Godley, 2008; 
Webb, 2008). Or, l’abondance numérique ne suffit pas à protéger contre les risques d’extinction, ni 
même à permettre le rétablissement de populations ayant subi des déclins, et ce, même en 
l’absence d’exploitation de ces espèces (Hutchings, 2001; Hutchings et Reynolds, 2004). Une 
espèce peut faire face à un grave risque d’extinction même si elle est numériquement abondante et 
ne présente aucun déclin si son habitat est lui-même menacé (UICN, 2001). 
 
Rice et Legacè (2007) affirment que, dans le cas de plusieurs espèces de poissons exploitées 
commercialement, le protocole de l’UICN est beaucoup trop alarmiste. Plusieurs espèces sont 
considérées comme menacées dans la liste rouge alors que leur exploitation est considérée 
comme soutenable selon les modèles de gestion des pêches. Cette divergence serait due aux 
niveaux de tolérance aux erreurs différents entre les deux méthodes d’évaluation. Une plus grande 
tolérance aux fausses alarmes est constatée dans l’optique de conservation, afin que les risques de 
ne pas détecter une espèce menacée soient très bas. L’approche de la gestion des pêches a quant 
à elle une tolérance similaire pour les deux types d’erreurs (fausses alarmes et non-détection) (Rice 
et Legacè, 2007). Il en résulte donc des visions divergentes d’une même situation. Selon Dulvy et 
al. (2005), les conclusions issues des analyses selon les deux perceptions seraient toutefois 
compatibles. La composition des espèces et populations dont les situations sont les plus urgentes 
devrait être la même pour les scientifiques œuvrant en conservation que pour ceux qui gèrent les 
pêches (Dulvy et al., 2005). De plus, la démarche d’évaluation de la liste rouge n’est pas 
considérée par Dulvy et al. (2005) comme alarmiste, puisque dans leur étude, les critères de l’UICN 
n’ont provoqué aucune fausse alarme chez les taxons étudiés. 
 
Le protocole d’évaluation des risques d’extinction de l’UICN n’est pas conçu pour établir de solides 
prédictions quant au destin des espèces évaluées; les catégories ne correspondent pas à des 
niveaux précis de risques d’extinction (Hutchings, 2001; Mace et al., 2008). La démarche de l’UICN 
fournit des évaluations probabilistes qu’une espèce classée dans une catégorie de conservation en 
particulier s’éteindra au cours d’une période de temps prédéterminée si les conditions ne changent 
pas (Mace et al., 2008). Dans un contexte où les conditions demeureraient fixes, un plus grand 
nombre d’espèces appartenant aux catégories de conservation supérieures devrait s’éteindre sur 
une plus courte période de temps (Mace et al., 2008). 
 
Un effet pervers de la notoriété de la liste rouge pourrait expliquer en partie la perception de trop 
grande sévérité de certains statuts de conservation. Bien que le but de la liste rouge ne soit pas 
d’établir des priorités dans les actions de conservation à entreprendre, le fait d’ajouter une espèce 
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à la liste des espèces menacées mène souvent à l’adoption de mesures de conservation visant à 
protéger ladite espèce (Mace et al., 2008). En ce sens, la présence d’une espèce sur la liste rouge 
est donc susceptible d’entraîner une amélioration de sa situation. Cette conséquence, positive sur 
le plan de la conservation, a cependant un effet secondaire : l’amélioration de la protection d’une 
espèce constitue un changement des conditions qui prévalaient au moment de l’évaluation. Le 
statut de conservation attribué peut alors devenir inapproprié, trop sévère pour la nouvelle situation 
de l’espèce. Par sa notoriété et les changements positifs qu’elle entraîne dans le domaine de la 
conservation, la liste rouge contribue donc à miner sa propre crédibilité (Mace et al., 2008).  
 
La nature du phénomène évalué par le protocole de la liste rouge contribue également à alimenter 
le débat sur la représentativité des statuts de conservation face aux réels risques d’extinction. 
Selon Hutchings (2001), les critères développés par l’UICN n’évaluent pas seulement le risque 
qu’une espèce s’éteigne. Ils considèrent également les probabilités qu’une espèce ayant subi un 
déclin soit en mesure de retrouver ses niveaux d’abondance originaux. Webb (2008) souligne 
également que le critère A, portant sur le déclin des populations, concerne plus la problématique du 
rétablissement des populations que le risque d’extinction. Cependant, l’évaluation du risque 
d’extirpation seul est une tâche des plus complexes et comporte son lot de difficultés (Hutchings, 
2001). De nombreuses interprétations différentes pourraient être défendues, car les modes 
d’interaction des multiples facteurs influençant les risques d’extinction sont totalement inconnus et 
diffèrent d’une population à une autre, d’un milieu à un autre (Hutchings, 2001). Cette ignorance 
laisse toute la place à l’argumentation, mais rend l’évaluation impossible à réaliser dans un premier 
temps et à défendre dans un second temps, sur des bases scientifiques. 
 
Le problème de la représentativité des catégories face aux réels risques d’extinction encourus par 
les espèces demeure donc entier. Afin de remédier à cette situation, certains auteurs proposent de 
renommer les catégories afin d’y remplacer la notion d’extinction par celle de problèmes de 
conservation (Hutchings, 2001; Webb, 2008). Le protocole de l’UICN réussit à évaluer 
adéquatement la situation des espèces sur le plan de la conservation et plusieurs débats pourraient 
être évités si la notion d’extinction était remplacée (Hutchings, 2001). 
 
À la lumière de l’analyse de la représentativité des catégories de la liste rouge face aux risques 
réels d’extinction, il semble en effet exister un décalage entre la catégorie et le risque d’extinction 
(soit les risques que les effectifs mondiaux en milieu naturel atteignent 0 individu). Cet écart peut 
s’expliquer en partie par le fait que les évaluations de la liste rouge ne reflètent pas uniquement le 
risque d’extinction d’une espèce, mais aussi ses probabilités de rétablissement après un déclin 
(Hutchings, 2001, Webb, 2008). La protection accrue dont jouissent plusieurs espèces après leur 
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apparition sur la liste des espèces menacées contribue également à ce phénomène (Mace et al., 
2008). Bien que le statut de conservation d’une espèce ne soit pas exactement à l’image de son 
risque d’extinction à proprement parler, il représente fidèlement la situation de ladite espèce en 
comparaison à celle de plusieurs milliers d’autres espèces, au sein d’une liste montée 
systématiquement par des experts compétents. Le protocole d’évaluation de la liste rouge de 
l’UICN demeure solide malgré cette lacune et il semble acceptable de le conserver intact et d’être 
légèrement souple sur la définition du mot « extinction ». Le sujet doit toutefois demeurer ouvert 
aux discussions. Le fait de renommer les catégories afin que les mots choisis traitent de 
conservation plutôt que d’extinction pourrait représenter une piste de solution qui permettrait 
d’éviter nombre de débats tout en évitant de modifier le protocole d’évaluation des espèces 
(Hutchings, 2001; Webb, 2008). 
 
4.2.3 Statuts de conservation reposant uniquement sur le déclin démographique 
 
Le critère A (ou critère de déclin) du protocole d’évaluation des risques d’extinction de l’UICN 
permet la classification dans une catégorie de conservation sur la base d’une réduction, constatée 
ou anticipée, de la taille des populations (UICN, 2001). L’attribution d’un statut de conservation sur 
la seule base du critère A soulève la polémique, particulièrement en ce qui a trait aux espèces 
exploitées commercialement. 
 
Certaines espèces demeurent numériquement très abondantes malgré le fait qu’elles aient subi un 
déclin. L’inclusion de ces espèces dans le groupe des espèces menacées, en vertu du critère A, 
fait l’objet de contestations (Godfrey et Godley, 2008; Webb, 2008). Tel que mentionné à la sous-
section 4.2.2, ce critère semble être mieux adapté pour évaluer les possibilités de rétablissement 
des populations que pour établir leurs probabilités d’extinction (Hutchings, 2001; Webb, 2008). Le 
déclin est un problème de conservation en soi, mais il diffère du risque d’extinction à proprement 
parler. 
 
La classification des espèces marines exploitées commercialement sur la seule base du critère de 
déclin est vivement critiquée (Hutchings, 2001; Musick, 1999; Rice et Legacè, 2007). La pertinence 
de cette pratique est débattue. L’exploitation, de par sa nature, cause inévitablement un certain 
déclin : des spécimens sont tués pour être consommés ou utilisés par les humains. Or, un déclin 
n’entraîne pas automatiquement un danger d’extinction. Des populations de poissons marins 
peuvent subir des déclins tout en étant exploitées sous un régime durable (Kyne et al., 2012). 
L’application d’un plan de gestion destiné à maximiser le rendement soutenable maximal entraîne 
des déclins (Kyne et al., 2012).  
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Afin de tenir compte de la situation différente des espèces exploitées, le protocole d’évaluation de 
la liste rouge leur réserve un traitement particulier. Des valeurs seuils plus élevées du critère de 
déclin ont été développées spécialement pour l’évaluation des risques d’extinction des espèces 
exploitées (Reynolds et al., 2005). Les seuils plus élevés ne doivent être employés que lorsque les 
causes de déclin sont clairement réversibles, comprises et ont cessé (Reynolds et al., 2005; UICN, 
2001). 
 
Malgré ces valeurs seuils plus élevées, plusieurs espèces ayant subi des déclins à l’intérieur du 
cadre de plans d’exploitation demeurent considérées comme menacées en vertu du critère de 
déclin (Kyne et al., 2012; Musick, 1999). Cette situation alimente la contestation du protocole 
d’évaluation de l’UICN (Kyne et al., 2012). Le classement d’une espèce considérée comme étant 
exploitée de manière durable, dans le groupe des espèces menacées, jette un certain discrédit sur 
les plans de gestion.  
 
La pêche est une activité économique extrêmement importante, fournissant des emplois et une 
sécurité alimentaire à une partie non négligeable de l’humanité (FAO, 2010). L’attribution d’un 
statut de conservation élevé peut entraîner des changements dans la pratique de la pêche (Mace et 
al., 2008). Des lois et règlements peuvent être adoptés à diverses échelles et restreindre les 
activités (imposition de quotas, lois anti-aileronnage, zones d’exclusion, etc.) ou les interdire 
(moratoires). Des intérêts divergents entrent donc en conflit, alors que des scientifiques issus de 
disciplines différentes ont des visions opposées d’une même situation (Rice et Legacè, 2007). 
Certains incitatifs économiques et sociaux font en sorte que plusieurs parties prenantes de la pêche 
peuvent voir d’un mauvais œil l’attribution de statuts de conservation, qui est souvent suivie par 
l’adoption de mesures contraignant l’exploitation. 
 
Dans les valeurs seuils plus élevées du critère de déclin, une réduction de 30 % sur 10 ans ou trois 
générations suffit pour intégrer le groupe des espèces menacées (UICN, 2001). Or, en théorie, des 
déclins populationnels pouvant aller jusqu’à 50 % pourraient survenir dans le cadre d’une 
exploitation commerciale durable (Reynolds et al., 2005). Selon Musick (1999), une espèce ne 
devrait pas être considérée comme menacée si son exploitation ne dépasse pas le rendement 
soutenable maximal.  
 
La mésentente à propos des valeurs seuils de déclins qui devraient être employées pour évaluer le 
risque d’extinction peut s’expliquer en grande partie par le phénomène des niveaux de référence 
changeants. Ce phénomène sera décrit à la sous-section 4.3.1. Il fait en sorte que différents 
chercheurs considèreront différents états des populations comme niveaux de références. Le calcul 
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du déclin de 50 % pouvant être occasionné dans une exploitation recherchant le rendement 
soutenable maximal, doit être effectué à partir de l’état vierge des populations; avant le début de 
leur exploitation (Hutchings, 2001). Le déclin de 50 % n’est tolérable dans le cadre d’une 
exploitation durable que dans cette condition. Par contre, le calcul du déclin selon le critère A se fait 
sur une échelle contemporaine (par exemple, le déclin enregistré dans une population au cours des 
10 dernières années, ou des trois dernières générations) (UICN, 2001). Un déclin de 30 % sur 10 
ans ou trois générations peut sembler trop faible pour menacer la pérennité d’un taxon. Cependant, 
si ce déclin s’ajoute à d’autres, survenus précédemment, le déclin total (à partir de l’état vierge des 
populations) est plus important que 30 %. Un déclin persistant, peu importe son ampleur, constitue 
une menace pour la pérennité d’une population. 
 
L’argument du rendement soutenable maximal permettant des déclins importants (jusqu’à 50 %), 
en tant que critique face à l’application du critère de déclin de l’UICN, n’a donc de sens que dans le 
cas des pêcheries ayant récemment débuté (Hutchings, 2001). L’état des populations exploitées 
par ces pêcheries s’approche de leurs états vierges, puisque l’exploitation n’exerce un impact sur 
celles-ci que depuis peu de temps. Le calcul des déclins en vertu du critère A s’effectue donc à 
partir d’un état relativement vierge des populations. Cependant, cet argument perd sa pertinence 
pour tous les taxons dont l’exploitation ne vient pas de débuter. Or, la grande majorité des 
exploitations commerciales remonte à plusieurs décennies (Castro, 2011; Miyake et al., 2004). Les 
impacts de la pêche touchent les requins du Golfe du Mexique depuis plus d’un demi-siècle (Bonfíl, 
1997; Castro, 2011). L’argument du déclin important dans le cadre d’une exploitation durable ne 
peut donc s’appliquer. 
 
Kyne et al. (2012) conviennent que les risques d’extinction de certaines espèces de poissons 
marins exploitées sous des plans de gestion adéquats peuvent être surestimés en raison de 
l’application du critère A. Ils affirment cependant que cette surestimation ne devrait être que 
temporaire si le plan de gestion est réellement efficace. Avec le temps, dans des conditions 
durables d’exploitation, les effectifs de la population exploitée devraient se stabiliser. Lors de la 
réévaluation de son statut de conservation, l’espèce en question ne devrait plus se qualifier en 
vertu du critère A, car le déclin de sa population devrait avoir cessé. Son statut de conservation 
serait alors révisé à la baisse. 
 
La fiabilité des analyses démographiques qui soulignent l’ampleur des déclins subis par les 
espèces marines exploitées est parfois mise en doute. Les différences dans les techniques de 
pêche, la variation de l’intensité des efforts de pêche et les erreurs ou la confusion dans 
l’identification des espèces capturées peuvent fausser les analyses démographiques. 
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L’étude des requins, comme de la plupart des espèces marines, constitue un défi intéressant. 
Comme il est souvent très difficile, voire impossible d’accéder à leurs habitats, et que certains 
d’entre eux effectuent des déplacements sur de grandes distances, il est très ardu d’obtenir des 
données les concernant. La capture létale est une méthode d’étude scientifique essentielle (Heupel 
et Simpfendorfer, 2010). Elle fournit avec précision des données indispensables, notamment en ce 
qui a trait aux paramètres bioreproductifs (Heupel et Simpfendorfer, 2010). L’évaluation des 
tendances démographiques et l’établissement de stratégies de conservation passent par la 
connaissance de ces paramètres (Heupel et Simpfendorfer, 2010). En ce sens, la pêche est une 
activité pouvant potentiellement fournir l’essentiel des informations recueillies par les biologistes 
étudiant les requins. Cette source de données peut cependant comporter plusieurs défauts dans le 
cadre d’études démographiques. La sélectivité différente des divers engins de capture, les 
techniques de pêche variées, les endroits et profondeurs ciblés, la qualité des observateurs 
compilant les données, ne sont que quelques facteurs qui peuvent différer d’une série de données 
à une autre (sous-section 3.2.1). Plus il existe de différences dans la manière dont les données de 
deux séries ont été collectées, plus il devient ardu de les comparer l’une à l’autre dans une optique 
démographique. Les fluctuations démographiques deviennent alors difficiles à percevoir. Une 
attention particulière doit être accordée au choix des données utilisées dans les analyses 
démographiques, afin de réduire le plus possible les causes de biais potentielles. 
 
De plus, les incitatifs pour la capture d’une espèce peuvent varier dans le temps. En théorie, 
l’extinction commerciale devrait survenir avant l’extinction réelle. L’extinction commerciale survient 
lorsque la densité d’une population exploitée baisse au point où les captures deviennent trop rares 
pour que la poursuite de l’exploitation demeure rentable (Dulvy et al., 2003; Hutchings et Reynolds, 
2004). Cependant, cette conception ne tient pas compte des captures accessoires, ni de la 
fluctuation des valeurs économiques des prises. Les populations d’espèces qui sont capturées en 
tant que prises accessoires peuvent subir des déclins drastiques sans que l’activité de pêche 
principale ne subisse le moindre impact négatif (Dulvy et al., 2003). Les requins, principalement 
capturés en tant que prises accessoires, ont historiquement subi de grands déclins qui sont 
demeurés longtemps non détectés (Baum et Myers, 2004; Dulvy et al., 2008). Sur le plan 
économique, la valeur d’une prise n’est pas une donnée fixe. Devant une raréfaction, la loi de l’offre 
et de la demande peut faire augmenter la valeur de chaque spécimen capturé. Cette augmentation 
peut justifier la poursuite d’une exploitation malgré des prises moins fréquentes, jusqu’à ce que le 
déclin de l’espèce ciblée soit très important (Dulvy et al., 2003). Les pêcheurs sont capables de 
nombreuses adaptations. Ils peuvent modifier leurs techniques de pêche et moduler leurs 
comportements pour augmenter leurs captures et maximiser leurs profits (Salas et Gaertner, 2004). 
Le nombre de captures d’une espèce peut donc se maintenir à des niveaux relativement constants 
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malgré des déclins importants, si l’effort de pêche, motivé par une hausse de la valeur économique, 
est augmenté. Une stabilité dans le nombre de spécimens capturés ne signifie pas nécessairement 
que la situation de la population est elle aussi stable.  
 
À l’opposé, une baisse du nombre de captures ne signifie pas automatiquement un déclin 
populationnel. Du côté mexicain du Golfe du Mexique, la pêche est non dirigée et est pratiquée par 
des pêcheurs artisanaux, la plupart du temps sans permis. (Bonfíl, 1997; Castillo-Géniz et al., 2000; 
observation personnelle). Conséquemment, il est impossible de connaître la taille de l’effort de 
pêche et le nombre de prises par unité d’effort (Bonfíl, 1997; Castillo-Géniz et al., 2000). Dans ce 
contexte, il est difficile d’évaluer si les variations observées dans les quantités de requins capturés 
sont dues à des fluctuations dans la pression de pêche ou à des fluctuations de la taille des 
populations. Le fait d’interpréter systématiquement une diminution des captures comme un déclin 
démographique pourrait constituer une erreur. Une telle diminution pourrait aussi être le résultat 
d’une réduction de l’effort de pêche. Cette problématique pourrait causer une surévaluation du 
risque d’extinction encouru par une espèce. 
 
À la lumière de la présente analyse, il semble que les critiques quant au caractère trop inclusif du 
critère de déclin soient exagérées. Malgré une vulnérabilité au phénomène des niveaux de 
référence changeants, le critère de déclin semble applicable aux populations marines exploitées 
commercialement, de même qu’aux requins du Golfe du Mexique. Une surestimation du risque 
d’extinction peut survenir dans le cas d’espèces nouvellement touchées par les pressions, mais 
celle-ci devrait disparaître après dix ans, lors de la réévaluation prévue au protocole. Le critère de 
déclin porte beaucoup plus sur le déclin des populations et le potentiel de récupération que sur le 
réel risque d’extinction encouru. Il permet toutefois d’effectuer des évaluations cohérentes et 
comparables d’une espèce à une autre. Les données utilisées dans le cadre d’études 
démographiques doivent être récoltées et sélectionnées avec rigueur. 
 
4.2.4 Statuts globaux et statuts régionaux 
 
L’ensemble des évaluations contenues dans la liste rouge des espèces menacées de l’UICN 
représente les états mondiaux des taxons évalués (IUCN, 2013). Cependant, les critères de l’UICN 
peuvent également être employés pour effectuer des évaluations à différentes échelles (UICN, 
2003). Un guide d’application, à l’échelle régionale, des critères pour la liste rouge a d’ailleurs été 
publié par l’UICN (2003). Cette pratique comporte toutefois son lot de difficultés et de 
complications. Par exemple, le choix d’une échelle trop réduite ou le déplacement d’individus entre 
deux populations peuvent mener à l’attribution de statuts erronés (UICN, 2003).  
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Des statuts régionaux peuvent cependant s’avérer d’une grande utilité, dans la mesure où ils 
reflètent mieux la situation des espèces dans une région donnée que les statuts globaux. En effet, 
les risques d’extinction encourus par une population peuvent différer, dans un sens ou dans l’autre, 
des risques qui guettent l’espèce entière (Hutchings, 2001). Un statut global peut sembler 
totalement inadapté pour la situation d’une population à l’échelle locale. Une espèce peut être 
localement abondante, mais rare à l’échelle globale. C’est le cas par exemple du requin marteau 
halicorne. Le fait qu’il se regroupe en larges bancs le rend vulnérable à la capture. Lorsque les 
bancs sont ciblés par des activités de pêche, il en résulte une fausse perception d’abondance 
(Castro, 2011). Par ailleurs, une espèce bien portante dans l’ensemble de sa distribution peut être 
menacée à l’échelle locale (Hutchings et Festa-Bianchet, 2009). Cela peut être le cas pour de 
nombreuses espèces à la limite de leurs aires de distribution. Dans le cas des requins du Golfe du 
Mexique, plusieurs espèces pour lesquelles le Golfe se situe à la limite de leurs distributions 
peuvent être plus rares et menacées dans le Golfe qu’à l’échelle globale.  
 
Ces différences entre les situations globale et locale des espèces peuvent semer un certain doute 
au sujet de la liste rouge. Certains observateurs peuvent demeurer incrédules face aux statuts de 
conservation globaux, si ces derniers ne correspondent pas à la réalité qu’ils observent dans leurs 
milieux. L’échelle géographique doit être prise en considération dans l’analyse critique d’un statut 
de conservation. 
 
L’importance spécifique de chaque population au sein d’une même espèce n’est pas à négliger. 
Les populations sont souvent spécifiquement adaptées aux milieux dans lesquels elles évoluent 
(Dulvy et al., 2004). Si une population disparaît, il est possible que le milieu laissé vacant ne soit 
jamais recolonisé par d’autres individus de la même espèce (Hutchings, 2001; Hutchings et 
Reynolds, 2004). L’immigration peut être rendue impossible par des obstacles physiques, ou les 
nouveaux individus peuvent ne pas présenter les mêmes adaptations que la population ayant 
longuement occupé le milieu et donc avoir plus de mal à s’y maintenir (Hutchings, 2001; Hutchings 
et Reynolds, 2004). 
 
Les décisions en matière de conservation sont souvent plus faciles à prendre et à appliquer à des 
échelles régionale, nationale ou locale, qu’à l’échelle de la planète entière. Cette affirmation est 
particulièrement vraie dans le cas d’espèces marines largement distribuées, puisque les eaux 
internationales, sur lesquelles aucune nation n’est souveraine, constituent la grande majorité des 
océans. De plus, vu l’immensité de leur étendue, l’application de mesures de conservation efficaces 
est extrêmement difficile à établir et à contrôler. Dans cette optique, la détermination de statuts de 
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conservation régionaux pour certaines populations de requins du Golfe du Mexique pourrait être 
une démarche très utile.  
 
4.3 Difficultés dans la détermination de statuts de conservation 
 
Certaines embûches compliquent la détermination de l’état et des tendances réelles des 
populations de requins du Golfe du Mexique. Celles-ci seront présentées dans cette section. La 
problématique des niveaux de référence changeants sera d’abord exposée. L’extrême rareté des 
données historiques fiables et utilisables constitue un autre problème qui sera présenté dans cette 
section. Des études tendant à démontrer l’unicité des populations au sein d’une même espèce 
seront présentées afin de souligner d’une part, l’importance de bien étudier chaque population et 
d’autre part, la possibilité que les statuts globaux attribués aux espèces ne soient pas adaptés à 
certaines populations. Ces informations soulèveront aussi la possibilité que des statuts de 
conservation différents puissent être attribués à des populations différentes d’une même espèce. 
 
4.3.1 Niveau de référence changeant 
 
La mésentente quant à l’ampleur des déclins subis par les populations de requins peut être en 
partie expliquée par le fait que leurs états originels sont inconnus. Dans toute étude scientifique 
sérieuse, les données employées doivent être récoltées par des observateurs consciencieux dans 
le cadre de protocoles rigoureux et reproductibles. Or, il est extrêmement ardu, voire impossible de 
trouver des données décrivant l’état des populations de requins du Golfe du Mexique avant la 
pêche industrielle qui répondent à ces critères. Comme mentionné plus tôt, ce sujet n’a attiré 
l’attention scientifique que plusieurs décennies après le début de la pêche commerciale (section 
3.3). Devant cette situation, l’état d’une population considéré comme originel peut varier d’une 
étude à l’autre. Les séries de données les plus anciennes sont souvent utilisées comme niveau de 
référence. Or, des déclins populationnels peuvent très bien être survenus entre le début de 
l’exploitation industrielle et la première récolte de données scientifiques. Des études basées sur 
des données récoltées dans une fenêtre de temps trop étroite peuvent masquer les réels états et 
tendances des populations (Baum et Myers, 2004; Pauly, 1995; Sáenz-Arroyo et al., 2005). 
Plusieurs populations de requins peuvent paraître stables alors que leurs effectifs actuels ne 
représentent qu’une fraction des effectifs antérieurs à leur exploitation intensive (Baum et Myers, 
2004; Pauly, 1995; Sáenz-Arroyo et al., 2005). Ainsi, des déclins populationnels considérables 




Ce phénomène, appelé shifting baseline, ou niveau de référence changeant, est dû au fait que les 
chercheurs ont tendance à accepter les effectifs qui prévalent au début de leurs carrières comme 
niveaux de référence (Pauly, 1995). Des changements dans la composition des communautés et 
dans les effectifs des populations peuvent donc se produire et passer inaperçus à mesure que les 
générations de chercheurs se succèdent (Pauly, 1995). La dépendance aux données scientifiques 
récentes obscurcit la perspective historique, donne de fausses indications des tendances 










Figure 4.2 Production du secteur des pêches de capture dans l’Atlantique nord-ouest et 
niveau de référence changeant en fonction du début de la carrière des chercheurs fictifs A et 
B. 
Modification de : FAO, département des pêches et de l’aquaculture (2010), p. 38 
 
4.3.2 Disponibilité et fiabilité des données 
 
À l’échelle mondiale comme dans le Golfe du Mexique, les connaissances au niveau spécifique sur 
les requins sont limitées (Clarke et al., 2013; Smart et al., 2013). Plusieurs paramètres 
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l’analyse de ces paramètres (espérance de vie, âge et longueur à maturité des mâles et des 
femelles, taille des portées, durée de gestation, rapport taille ou âge / fécondité chez les femelles, 
ratio sexuel à la naissance, taux âge-spécifique de mortalité naturelle) qu’il est possible de 
déterminer le niveau de résilience d’une espèce face aux pressions qui s’exercent sur elle (section 
3.1). Lorsque certains paramètres sont inconnus, il peut être ardu, voire impossible d’évaluer les 
risques d’extinction.  
 
L’étude des organismes marins comporte généralement un niveau de difficulté plus élevé que celle 
d’organismes terrestres (Reynolds et al., 2005). Le fait que les requins vivent sous l’eau, parfois à 
des profondeurs considérables et à de grandes distances des côtes, limite évidemment la capacité 
des humains à accéder à ces animaux (Castro, 2011; Reynolds et al., 2005).  
 
L’acquisition de données permettant de déterminer les paramètres bioreproductifs passe par l’étude 
de spécimens capturés (Heupel et Simpfendorfer, 2010). Or, certaines espèces, par leur taille, leur 
comportement ou les profondeurs ou types d’habitats qu’elles fréquentent, évitent les engins de 
capture (sous-section 3.2.1) (Castro, 2011). La rareté de certaines espèces, qu’elle soit naturelle ou 
qu’elle résulte des activités anthropiques limite également les possibilités d’accéder à des 
spécimens (Heupel et Simpfendorfer, 2010).  
 
La législation devant protéger certaines espèces peut parfois manquer son objectif. Elle peut alors 
engendrer des contraintes dans le domaine de la recherche sans pour autant assurer la protection 
des espèces. Dans le Golfe du Mexique, certaines lois interdisent la possession de spécimens 
appartenant à des espèces protégées (NOAA, 2014). Malgré leur noble objectif, ces mesures 
n’apportent aucune protection aux espèces qu’elles visent, puisque leur application ne s’exerce 
qu’après que les activités de pêche aient été menées. Conséquemment, elles n’ont aucun effet sur 
les méthodes de capture employées et ne réduisent donc en rien la pression de pêche exercée sur 
les espèces qu’elles devraient protéger. Ce type de législation constitue plutôt un obstacle à la 
conservation (Castro, 2011). En effet, les pêcheurs, n’ayant pas le droit de conserver certaines 
prises, rejettent systématiquement à la mer les spécimens capturés accidentellement qui 
appartiennent à des espèces protégées. Or, dans la quasi totalité des cas, ces spécimens sont déjà 
morts avant d’être remis à l’eau (Castro, 2011). Les taux de mortalité induits par la pêche 
demeurent donc inchangés malgré la législation. Souvent, les spécimens rejetés ne sont pas 
comptabilisés dans les statistiques de captures (là où des registres sont tenus). Ces spécimens ne 
peuvent pas non plus être examinés par des scientifiques et contribuer à faire avancer les 
connaissances sur des espèces ayant déjà un statut précaire (Castro, 2011). De précieuses 
données sont donc jetées à l’eau à chaque fois qu’un spécimen déjà mort est rejeté, au nom d’une 
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législation inefficace en ce qui a trait à la protection des requins. Ces types de lois ou de 
règlements ont donc deux effets pervers. D’une part, ils faussent les estimations des niveaux de 
pression induits par la capture en occultant une partie des captures des espèces protégées. D’autre 
part, ils freinent l’avancée des connaissances en empêchant les scientifiques de profiter des rares 
occasions d’examiner des spécimens appartenant à des espèces rares, souvent méconnues. 
 
L’identification adéquate au niveau spécifique peut s’avérer difficile. Certaines espèces sont 
morphologiquement très similaires entre elles. La différence morphologique entre deux espèces 
peut être aussi subtile qu’une disparité dans le nombre de vertèbres que chacune d’elles possède 
(Castro, 2011). Une identification à l’espèce juste peut donc nécessiter des interventions 
complexes sur les spécimens (dissections, radiographies, prélèvements de vertèbres, etc.), de 
même que l’attention d’observateurs aguerris (Burgess et al., 2005a). La valeur de plusieurs séries 
de données historiques est mise en doute en raison de la forte probabilité d’erreurs d’identification 
(Burgess et al., 2005a). 
 
Même lorsque des spécimens sont accessibles et correctement identifiés, certaines complications 
peuvent survenir. Afin de déterminer les différents paramètres bioreproductifs d’une espèce de 
requins, une variété d’observations, de manipulations et de prélèvements doivent être réalisés sur 
de nombreux spécimens. La complexité de ces interventions varie d’un paramètre bioreproductif à 
un autre. Alors que certains paramètres ne nécessitent que des examens externes, simples et 
rapides à effectuer, d’autres obligent la réalisation de dissections, de prélèvements et d’analyses en 
laboratoire. Les pêcheurs et commerçants sont souvent réticents à laisser les scientifiques altérer 
leurs prises en les éviscérant ou en réalisant des prélèvements, particulièrement du côté mexicain 
du Golfe du Mexique (observation personnelle). Les échantillons, une fois récupérés, requièrent 
dans certains cas des techniques d’analyse délicates et onéreuses. C’est le cas entre autres de 
l’analyse des vertèbres. 
 
Des anneaux concentriques se forment sur les vertèbres de certaines espèces de requins au fil de 
leur croissance, à l’image de ceux qui sont observables chez les arbres. Ces anneaux sont formés 
par des dépôts périodiques de minéraux. L’analyse de ces anneaux révèle de précieux indices. Elle 
permet d’estimer l’âge des spécimens étudiés, ainsi que les variations du taux de croissance d’une 
espèce tout au long de son cycle de vie. Ces indices ont des implications dans la détermination de 
plusieurs paramètres bioreproductifs, dont la longévité et l’âge à maturité. Cependant, la déposition 
des anneaux de croissance ne se produit pas d’une manière constante et intelligible chez toutes les 
espèces (Castro, 2011; Goldman et al., 2012). Même chez les espèces où les patrons de 
déposition sont constants, ceux-ci diffèrent d’une espèce, voire même d’une population à une autre 
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(Castro, 2011). Le mode de déposition des anneaux varie aussi chez un même individu selon les 
étapes de son cycle de vie (Goldman et al., 2012). Les scientifiques peuvent parfois avoir des 
interprétations différentes de la chronologie de déposition des anneaux sur une même vertèbre 
(déposition annuelle ou déposition de deux anneaux par année, par exemple). Ces interprétations 
divergentes mènent à des conclusions fort différentes pour plusieurs paramètres bioreproductifs. 
L’étude des anneaux vertébraux demeure donc une science en cours de perfectionnement. La 
solidité des conclusions issues de ce type d’analyse varie d’une étude à une autre.  
 
Même dans le cas de mesures simples comme la taille corporelle, des malentendus peuvent 
survenir. La méthodologie employée pour mesurer ce paramètre peut différer d’une étude à une 
autre (figure 4.3). La grande majorité des études sur les requins emploie l’une des trois méthodes 
suivantes :  
 Longueur totale : mesurée en ligne droite, du bout du rostre au bout de la queue lorsque 
cette dernière est aplatie parallèlement à l’axe du corps et étirée à son extension maximale. 
 Longueur à la fourche : mesurée en ligne droite, du bout du rostre jusqu’à l’angle formé à la 
jonction des deux lobes de la nageoire caudale. 
 Longueur pré caudale : mesurée en ligne droite, du bout du rostre à la fausse pré caudale. 
 
Dans certains cas, la taille d’un spécimen, au lieu d’être mesurée en ligne droite, peut être mesurée 
en suivant l’axe du corps du spécimen. L’emploi de différentes méthodes de mesurage crée un 
contexte propice aux confusions. De plus, l’emploi de différentes méthodes complique la 
comparaison des données issues d’études différentes. Afin de régler ce problème, des chercheurs 
ont développé des formules de conversion pour certaines espèces. La conversion ajoute toutefois à 








Figure 4.3 Présentation de différentes méthodes utilisées pour mesurer la taille des requins. 
La longueur totale (A), la longueur à la fourche (B) et la longueur pré caudale (C) sont les méthodes 
les plus fréquemment utilisées. La taille est habituellement mesurée en ligne droite, mais est parfois 
prise en suivant l’axe du corps, représenté par la ligne bleue (D) 
Inspiré de : Castro (2011); Pérez-Jiménez. et Sosa-Nishizaki (2010) 
 
La fiabilité des données utilisées pour établir les statistiques nationales et mondiales cause aussi 
des problèmes dans plusieurs pays. Selon Lack et Sant (2011), treize des vingt plus grands pays 
producteurs de requins, dont le Mexique, n’ont que peu ou pas de mesures de gestion de la pêche 
aux requins, ou trop peu de données pour pouvoir juger du niveau de gestion de ces pêches. Les 
données utilisées par la FAO proviennent des statistiques nationales officielles. Or, celles-ci 
s’appuient souvent sur des données incomplètes et imprécises, dans le cas de plusieurs pays où 
les ressources manquent pour assurer un réel suivi. Les pêcheries mexicaines dans le Golfe du 
Mexique, qui impliquent des dénominations communes vagues, une absence de registres officiels 
et un effort de pêche de taille inconnu, décrites plus en détail dans la sous-section 2.1.7, sont dans 
cette situation (Cisneros-Montemayor et al., 2013).  
 
Selon Clarke et al. (2006), une partie substantielle des nageoires de requins mises en marché à 
travers le monde provient d’activités de pêche illégale, non déclarée et non réglementée. Une 
estimation du nombre de requins tués annuellement dans le cadre du commerce des nageoires a 
été effectuée par Clarke et al. (2006) en se basant sur les registres des marchés commerciaux. 
Cette évaluation, indépendante des statistiques issues de la pêche, révèle que le nombre total de 
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requins impliqué chaque année dans le commerce des nageoires se situerait entre 26 et 73 
millions. La moyenne de toutes les différentes méthodes d’évaluation employées s’élève à 38 
millions de requins par année (Clarke et al., 2006). Les valeurs de biomasse obtenues par Clarke et 
al. (2006) sont de trois à quatre fois plus élevées que celles de la FAO, la seule source actuelle de 
données couvrant l’échelle mondiale. Cette différence peut s’expliquer par un taux élevé de 
captures non enregistrées ou mal enregistrées, une pratique abondante de l’aileronnage ou une 
combinaison de ces facteurs. Quoi qu'il en soit, cette énorme différence jette un doute sur la fiabilité 
des statistiques officielles et démontre que la mortalité annuelle des requins pourrait être beaucoup 
plus grande que ce qu’indiquent ces statistiques. Le Golfe du Mexique, partagé entre les États-Unis 
et le Mexique, est exposé à ce problème. Alors que les États-Unis font partie des meneurs 
mondiaux dans les domaines de la gestion et du suivi des populations de requins, le Mexique ne 
dispose actuellement pas des registres, des outils et de la main-d'œuvre nécessaires pour effectuer 
un suivi à large échelle des activités de pêche et ainsi fournir des données entièrement fiables 
(Lack et Sant, 2011). 
 
En raison de toutes ces contraintes historiques, économiques, techniques, méthodologiques, 
écologiques et légales, l’obtention de données fiables à propos de certaines espèces de requins 
peut être très difficile. Le défi que représente l’acquisition de ces données contribue à expliquer la 
faiblesse des niveaux de connaissances actuels sur ces poissons. 
 
4.3.3 Unicité des populations 
 
Plusieurs espèces de requins du Golfe du Mexique ont une aire de distribution qui dépasse les 
limites de ce golfe. Les états globaux de ces espèces peuvent être différents de ceux des 
populations du Golfe. Les différentes populations d’une même espèce peuvent être soumises à des 
conditions différentes : la température de l’eau, le degré d’exploitation, la composition des 
communautés au sein desquelles elles interagissent, le niveau de pollution, ne sont que quelques 
facteurs pouvant différer d’un endroit à un autre; exposant des populations à des conditions 
différentes. Des populations évoluant dans des milieux différents peuvent présenter des 
caractéristiques et des adaptations locales différentes bien qu’elles soient issues d’une seule et 
même espèce.  
 
Des études de Parsons (1993a; 1993b) sur les populations de requin-marteau tiburo de la baie de 
la Floride et de la baie de Tampa, dans le Golfe du Mexique, montrent que plusieurs paramètres 
bioreproductifs (taille à maturité, âge à maturité, taille à la naissance et période de gestation) 
diffèrent significativement d’une population à l’autre. Des études portant sur les populations de 
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requin à nez noir (Carcharinus acronotus) des eaux côtières de la Caroline du Sud (Driggers et al., 
2004) et du Golfe du Mexique (Sulikowski et al., 2007) montrent également des différences 
significatives entre les paramètres bioreproductifs des deux populations. Le cycle reproductif de la 
population de Caroline du Sud est bisannuel et une relation linéaire, faible, mais significative, existe 
entre la longueur et la fécondité des femelles (Driggers et al., 2004). Le cycle reproductif de la 
population du Golfe du Mexique est pour sa part annuel et il n’y a aucune relation entre la longueur 
et la fécondité des femelles (Sulikowski et al., 2007). Des variations de l’âge à maturité ont 
également été observées entre ces deux populations (Sulikowski et al., 2007). Les connaissances 
actuelles ne permettent pas d’affirmer si ces différences sont dues à une différenciation génétique 
ou à la plasticité phénotypique (Driggers et al., 2004). Cependant, indépendamment de la cause, 
ces deux exemples démontrent le caractère unique des populations de requins.  
 
La connaissance des paramètres bioreproductifs d’une population en particulier est donc un 
élément essentiel à la détermination d’un statut de conservation représentatif, précis et adapté à 
ladite population. Les paramètres déterminés au cours de l’étude d'autres populations peuvent 
fournir de bons indices, mais il existe une possibilité que ces paramètres diffèrent d’une population 
à l’autre. 
 
Dans ce chapitre, la démonstration a été faite que les poissons marins en général et les requins en 
particulier ne peuvent être considérés comme moins vulnérables face à l’extinction, sur la base de 
leur distribution ou de leur fécondité. L’évolution de la pêche commerciale permet désormais une 
énorme accessibilité aux ressources océaniques et côtières. La vaste distribution d’une espèce ne 
la protège plus contre l’exploitation et peu de populations sont à l’abri de l’exploitation (hormis peut-
être certaines populations d’eaux très profondes). Les paramètres bioreproductifs des poissons 
marins ne leur confèrent pas non plus une plus grande résilience face aux risques d’extinction. Une 
grande fécondité ne se traduit pas nécessairement par une plus grande productivité. L’hypothèse 
qu’un nombre restreint d’individus reproducteurs puisse rétablir rapidement une population ayant 
décliné grâce à un succès reproducteur exceptionnel est donc irréaliste. De surcroît, la nature lente 
des paramètres bioreproductifs des requins exclut cette hypothèse d’emblée dans le cas de ces 
poissons. Tous ces arguments démontrent que les poissons marins sont bel et bien soumis à des 
risques d’extinction. L’ampleur de ces risques peut être estimée grâce au protocole d’évaluation de 
la liste rouge. Après analyse des principales critiques à son égard, ce protocole semble très 
crédible, solide et applicable aux espèces marines comme les requins. Quelques lacunes ont 
toutefois pu être décelées. Malgré une vulnérabilité au phénomène des niveaux de référence 
changeants et une définition inclusive du terme de risque d’extinction, le protocole d’évaluation de 
la liste rouge offre une représentation fidèle des situations réelles de conservation des poissons 
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marins en général et des requins en particulier. La liste rouge offre un protocole applicable à toutes 
les espèces vivantes, hormis les microorganismes, ainsi que des évaluations comparables entre 
elles, réalisées et vérifiées par des experts (Mace et al., 2008). Toutefois, le phénomène des 
niveaux de référence changeants, la rareté des données, la fiabilité douteuse de certaines 
statistiques reconnues et acceptées par la communauté scientifique, de même que l’unicité des 
populations sont autant de problèmes qui compliquent l’évaluation de la démographie des 
populations de requins. Puisque les requins sont essentiels à l’équilibre des écosystèmes, qu’une 
gestion éclairée de leur exploitation est essentielle à leur maintien et que les connaissances à leur 
sujet sont encore à ce jour limitées, il est pertinent de s’interroger sur les statuts de conservation 
attribués aux populations de requins et de constamment chercher à améliorer les connaissances 










ÉTAT DES CONNAISSANCES 
 
Le chapitre précédent a permis de constater que certaines embûches compliquent l’évaluation des 
risques d’extinction des requins. En raison de ces embûches, il existe des lacunes dans les 
connaissances concernant la biologie de la grande majorité des espèces de requins ayant été 
répertoriées dans le Golfe du Mexique. L’objectif d’assurer la pérennité des requins du Golfe grâce 
à une gestion saine et appropriée commande le besoin de combler ces lacunes. Afin de tenter de 
répondre à ce besoin, la présente section propose une analyse des connaissances actuelles à 
propos des espèces de requins retrouvées dans le Golfe du Mexique.  
 
Pour chacune de ces 65 espèces, un inventaire des connaissances actuelles a été dressé. Les 
portraits de ces espèces, dépeints dans la liste rouge, ainsi que dans Castro (2011), ont été 
étudiés. Les valeurs contenues dans ces portraits pour chaque paramètre biodémographique 
connu ont été compilées.  
 
Dans ce chapitre, l’état des connaissances sur les requins sera d’abord abordé en faisant état des 
statuts de conservation attribués à ces poissons dans la liste rouge. Ces connaissances seront 
ensuite analysées sous deux angles différents. Un regard sur la connaissance par paramètre 
reproductif sera d’abord suggéré. La situation sera ensuite scrutée par catégorie d’espèce.  
5.1 Statuts de conservation des requins 
 
Virtuellement, les risques d’extinction globaux concernant toutes les espèces de requins décrites à 
ce jour ont été évalués selon le protocole de la liste rouge (IUCN SSG, 2012b), à l’instar de ceux de 
tous les oiseaux, mammifères et amphibiens (Reynolds et al., 2005). Cependant, comme une 
nouvelle espèce de chondrichtyen est décrite toutes les deux semaines en moyenne (IUCN SSG, 
2012b), certaines espèces récemment découvertes peuvent ne pas apparaître sur la liste rouge 
(Castro, 2011). Au moment d’écrire ces lignes, la liste rouge comportait 477 espèces de requins 
(IUCN, 2014). Au moins 65 d’entre elles ont été répertoriées dans le Golfe du Mexique (Castro, 
2011) (section 1.1) (figure 5.1).  
 
Le fait que l’évaluation des statuts globaux de tous les requins ait été complétée récemment place 
ces derniers parmi un groupe restreint. En effet, très peu de groupes d’espèces ont été entièrement 
évalués (McClenachan et al., 2012; Reynolds et al., 2005). Les groupes d’espèces les plus 
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charismatiques, ou supportant des activités d’exploitation commerciales, jouissent souvent d’une 
attention beaucoup plus importante (McClenachan et al., 2012). L’évaluation de toutes les espèces 
de requins selon le protocole de la liste rouge traduit une augmentation marquée de l’intérêt 
scientifique accordé à ces poissons; intérêt justement motivé par l’augmentation de la valeur 
économique des requins, la prise de conscience de leur vulnérabilité face à l’exploitation et l’intérêt 
populaire inspiré par ce groupe d’espèces. Il importe toutefois de garder en tête que les requins 
sont un groupe comptant beaucoup moins d’espèces que les oiseaux, les mammifères, les 
amphibiens ou les poissons osseux. En fait, même si tous les requins ont été évalués, ceux-ci ne 
représentent que moins de 5 % des espèces de poissons que comporte la liste rouge (UICN, 
2014). L’évaluation de l’ensemble des espèces de ce groupe demeure donc un accomplissement 
de nature plus modeste que dans les cas d'autres groupes d’espèces, du moins en ce qui a trait au 




Figure 5.1 Classification, par catégorie de conservation, pour (A) l’ensemble des espèces comprises dans la liste rouge, (B) toutes 
les espèces de requins décrites à l’échelle mondiale et (C) toutes les espèces de requins répertoriées dans le Golfe du Mexique. 
Les nombres entiers correspondent au nombre d’espèces, alors que les valeurs entre parenthèses correspondent aux pourcentages 
Modification de : Castro (2011); UICN (2014), http://discover.iucnredlist.org/discover?specie_group_ids%5B%5D=359 
Total = 70 271 
 
Total = 477 
 












































Le fait que la situation d’une espèce ait été soumise à évaluation ne signifie pas pour autant qu’un 
statut de conservation a pu lui être attribué. Bien que les experts de l’UICN se soient penchés sur 
les situations respectives de toutes les espèces de requins, il existe un retard dans les niveaux de 
connaissance sur ce groupe d’espèces, en comparaison avec l’ensemble des espèces marines 
(McClenachan et al., 2012). L’une des conséquences majeures de ce manque de connaissances 
est l’impossibilité d’attribuer un statut de conservation. Les risques d’extinction d’une très forte 
proportion d’espèces de requins ne peuvent être évalués, en raison des facteurs mentionnés à la 
sous-section 4.3.2. À l’échelle globale, près de la moitié (44,9 %) des espèces de requins décrites 
sont dans cette situation (Heupel et Simpfendorfer, 2010; IUCN, 2014) (figure 5.1). Dans le Golfe 
du Mexique, 19 des 65 espèces répertoriées sont classées dans la catégorie « données 
insuffisantes ». À celles-ci s’ajoutent quatre autres espèces récemment décrites, qui ne figurent 
même pas sur la liste rouge (Castro, 2011). À l’échelle du Golfe du Mexique, c’est donc plus du 
tiers (35,4 %) des espèces de requins qui sont trop méconnues pour que leurs risques d’extinction 
puissent être évalués (Castro, 2011; IUCN, 2014). La proportion d’espèces classées dans la 
catégorie « données insuffisantes » est plus de deux fois plus élevée pour les requins que pour 
l’ensemble des espèces de la liste rouge, et ce, autant à l’échelle mondiale qu’à celle du Golfe du 
Mexique (figure 5.1). Cette proportion est également plus élevée pour les requins que pour les 
poissons marins en général.  
 
Il existe également des lacunes dans les niveaux de connaissances portant sur plusieurs espèces 
ayant obtenu des statuts de conservation (Castro, 2011). Tel que mentionné à la sous-section 
4.2.1, le protocole d’évaluation de la liste rouge est conçu afin de pouvoir être utilisé malgré une 
disponibilité limitée de données (Mace et al., 2008; UICN, 2001). Des espèces dont la biologie est 
mal connue peuvent obtenir des statuts de conservation sur la base de données générales, 
concernant par exemple la dégradation de leur habitat, ou l’intensité de l’exploitation dans celui-ci 
(UICN, 2001). Les connaissances à propos de ces espèces demeurent tout de même 
rudimentaires. Dans le Golfe du Mexique, 42 des 65 espèces ayant été répertoriées ont pu obtenir 
un statut de conservation. Cependant, la biologie de la grande majorité d’entre elles renferme 
toujours de nombreux secrets que la science n’a pas encore réussi à élucider (Castro, 2011; IUCN, 
2014). Selon les informations contenues dans la liste rouge et dans l’ouvrage de Castro (2011), 
pour près de 80 % de ces 42 espèces, les connaissances concernant les paramètres 
bioreproductifs comportent des lacunes, dont l’ampleur varie d’une espèce à une autre. Pour 
certaines espèces, ces lacunes se traduisent par une trop grande incertitude en ce qui a trait à la 
détermination d’un ou plusieurs paramètres bioreproductifs. Pour d’autres, ces paramètres sont 
pratiquement tous inconnus. Or, la connaissance des paramètres bioreproductifs est essentielle 
afin de pouvoir déterminer la résilience d’une espèce (section 3.1). Une amélioration des 
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connaissances à propos de ces paramètres permet donc d’augmenter la quantité et la qualité des 
outils servant à évaluer la résilience des espèces et leurs risques d’extinction.  
 
Que ce soit pour rendre l’évaluation des risques d’extinction possible, ou pour en augmenter la 
précision et la représentativité, l’amélioration des connaissances à propos des paramètres 
bioreproductifs des requins doit demeurer un objectif crucial et prioritaire. La forte proportion 
d’espèces de requins pour lesquelles des statuts de conservation n’ont pu être déterminés est 
préoccupante. Les activités d’exploitation entraînent sur ces espèces des répercussions dont la 
nature et l’intensité sont inconnues. Compte tenu des paramètres bioreproductifs généralement 
lents des requins (sous-section 3.2.2), il semble légitime de craindre que la résilience des espèces 
méconnues soit limitée. Dans un contexte où l’exploitation confronte les écosystèmes marins à des 
changements sans précédent (Davies et Baum, 2012; Hutchings et Reynolds, 2004; McClenachan 
et al., 2012; Pérez-España et al., 2006) et continue d’étendre son influence (Dulvy et al., 2008; 
Norse et al., 2012; Pauly et al., 2012) (sous-section 4.1.1), la vaste ignorance en ce qui concerne 
les requins constitue un risque réel. Ce contexte réunit toutes les conditions propices pour que 
surviennent des déclins, voire même des extinctions, non détectés. Si la pérennité d’un taxon est 
menacée et que les niveaux de connaissance ne permettent pas de détecter cette menace, il sera 
impossible d’intervenir, de modifier les conditions à l’origine de la menace et de protéger le taxon. Il 
est donc urgent d’agir et d’acquérir les connaissances nécessaires pour que les risques d’extinction 
des espèces puissent être correctement évalués. Ces informations sont nécessaires pour assurer 
le maintien de la biodiversité des requins et de l’équilibre des écosystèmes marins, grâce à une 
gestion éclairée qui tient compte des limites des espèces. La quête de connaissances à propos de 
la biologie des requins doit donc se poursuivre, tant pour les espèces méconnues que pour celles 
qui sont mieux connues. 
 
5.2 Analyse des connaissances par paramètre et détection des lacunes 
 
Tel que mentionné à la section 3.1, ce sont les paramètres bioreproductifs d’une espèce qui 
composent sa stratégie d’histoire de vie et qui modulent sa vulnérabilité face aux pressions. C’est 
donc par la connaissance des paramètres bioreproductifs des requins qu’il est possible d’évaluer 
l’ampleur de leurs risques d’extinction. Chez les requins du Golfe du Mexique, certains paramètres 
bioreproductifs sont plus déterminants que d’autres sur les niveaux de risques d’extinction. De plus, 
en raison de nombreux facteurs, il est plus difficile d’obtenir des données pour certains paramètres 
que pour d’autres. Dans cette section, l’état des connaissances sur les requins du Golfe du 
Mexique sera analysé à travers les principaux paramètres bioreproductifs. Les niveaux de 
connaissances et les efforts d’échantillonnage nécessaires pour déterminer la taille maximale, la 
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taille à la naissance, la longévité, l’âge à maturité, le cycle reproductif et la taille des portées seront 
présentés. 
 
5.2.1 Taille maximale 
 
La prise de mesure de la taille corporelle d’un requin est une opération à la fois facile et rapide. 
Conséquemment, la taille corporelle maximale est l’un des paramètres les mieux connus chez les 
requins. Il est également l’un des plus influents sur la résilience des requins (Field et al., 2009; 
Reynolds et al., 2005). La proportion d’énergie investie dans la croissance est plus importante chez 
les espèces atteignant des tailles imposantes. Conséquemment, l’énergie pouvant être consacrée à 
la reproduction se voit limitée par les grands besoins associés à la croissance (section 3.1)  
 
Bien que la taille corporelle maximale soit un paramètre bioreproductif bien connu pour la majorité 
des espèces de requins du Golfe du Mexique, l’incertitude persiste chez certaines espèces en ce 
qui a trait à ce paramètre. C’est le cas pour quelques espèces ayant été décrites récemment, pour 
des espèces apparentées étant très similaires entre elles, de même que pour des espèces rares ou 
difficiles à capturer. La détermination de la taille corporelle maximale dépend largement d’une 
identification juste, ainsi que de l’accessibilité à des individus matures, proches de la fin de leurs 
cycles de vie. Dans le cas de certaines espèces, l’étude des anneaux de croissance déposés sur 
les vertèbres à mesure que les individus grandissent offre la possibilité de modéliser les courbes de 
croissance et d’estimer la taille corporelle maximale (Goldman et al., 2012). Cette technique est 
cependant complexe et n’est pas applicable pour toutes les espèces.  
 
5.2.2 Taille à la naissance 
 
La taille à la naissance est également un paramètre relativement bien connu chez la plupart des 
espèces de requins du Golfe du Mexique. Ce paramètre est estimé grâce à l’intervalle entre la 
longueur totale du plus petit nouveau-né (individu nageant librement) et celle du plus grand 
embryon (individu n’ayant toujours pas été expulsé par la femelle gravide qui le porte) (Conrath et 
Musick, 2002; Pérez-Jimémez et Sosa-Nishizaki, 2010).  
 
Afin de pouvoir déterminer ce paramètre, les scientifiques doivent pouvoir accéder à des femelles 
gravides sur le point de mettre bas, ainsi qu’à des nouveau-nés. Il est donc ardu de déterminer la 
taille à la naissance chez les espèces les plus difficiles à capturer. C’est le cas des espèces vivant 
en profondeur, des espèces rares et particulièrement des espèces de petite taille. La taille de ces 
dernières leur permet souvent d’échapper aux divers engins de pêche. La capture de juvéniles, 
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dont la taille est encore plus petite, constitue donc un défi supplémentaire. Chez certaines espèces 
du Golfe du Mexique au comportement grégaire, une ségrégation peut s’exercer selon le sexe ou 
les catégories d’âge (Castro, 2011; Cortés, 2002). Chez quelques-unes d’entre elles, les bancs de 
femelles ou de juvéniles sont difficilement accessibles. Les nouveau-nés et les embryons à terme 
ne peuvent donc pas être observés très souvent, ce qui complique la détermination de la taille à la 
naissance. La confusion entre les espèces apparentées constitue également un obstacle à la 
détermination de la taille à la naissance pour quelques espèces du Golfe du Mexique. Ce 
paramètre est méconnu chez certaines espèces protégées, bien qu’elles soient clairement 
identifiables et abondamment capturées. La législation, qui interdit la possession de spécimens 
appartenant à ces espèces, entraîne le rejet systématique des spécimens capturés, avant qu’ils 
n’aient pu être étudiés (sous-section 4.3.2). Dans ces conditions, les nouveau-nés, de même que 




La longévité est un paramètre d’une importance majeure. La connaissance de ce paramètre est 
essentielle afin de pouvoir comprendre la dynamique, étudier la démographie et estimer la taille des 
effectifs des populations de requins (Goldman et al., 2012). La longévité d’une espèce revêt 
également une grande importance dans un contexte d’évaluation des risques d’extinction, 
puisqu’elle est souvent corrélée à la résilience à l’exploitation (Goldman et al., 2012). 
 
Diverses techniques sont utilisées afin d’estimer la longévité des requins. La plus commune est 
l’examen des parties dures du corps. Les vertèbres sont les structures les plus fréquemment 
observées dans le cadre de ce genre d’études. D’autres structures, telles que l’épine de la nageoire 
dorsale ou la mâchoire, peuvent également être utilisées pour estimer l’âge des spécimens. 
Comme dans le cas des vertèbres, des bandes de minéraux se déposent périodiquement sur ces 
structures au fil de la croissance chez plusieurs espèces de requins (Goldman et al., 2012). La 
capture-marquage-recapture, ainsi que l’élevage en captivité, sont aussi utilisés afin d’estimer les 
taux de croissance et la longévité des requins. Le marquage de certaines structures du corps avec 
de l’oxytétacycline, un antibiotique, est souvent utilisé à titre de validation dans les études de 
croissance. Ce produit, une fois administré, laisse une trace dans les structures dures comme les 
vertèbres. Cette trace sert de point de repère temporel pour valider la croissance des individus 
entre le moment du marquage et celui de la recapture. Des méthodes statistiques, basées sur les 





La longévité est un paramètre largement méconnu chez les espèces de requins du Golfe du 
Mexique. Des estimations de longévité ont été fournies pour environ un tiers de ces espèces. 
Toutefois, ces estimations demeurent à confirmer dans la majorité des cas. Pour plusieurs espèces, 
des études différentes ont fourni des conclusions fort divergentes et incompatibles. Ces 
divergences sont souvent le résultat d’interprétations différentes des données observées. Le mode 
de déposition des anneaux de croissance sur les structures dures demeure à déterminer pour 
plusieurs populations du Golfe du Mexique. Sans la confirmation de ce paramètre, l’évaluation de la 
longévité des requins continuera de varier selon les interprétations des différents chercheurs.  
 
L’évaluation de la longévité des requins du Golfe du Mexique se heurte à d’importantes contraintes. 
Des problèmes de nature technique et économique s’ajoutent aux difficultés habituelles liées à 
l’accessibilité à des spécimens (rareté de certaines espèces, réticence des pêcheurs et 
commerçants à laisser les scientifiques effectuer des prélèvements). Les différentes méthodes de 
recherche sur les taux de croissance et la longévité nécessitent toutes d’importants investissements 
de temps et de ressources. Qu’il s’agisse de l’analyse des vertèbres, du marquage et de la 
recapture de spécimens ou de l’élevage de requins en captivité, l’emploi de matériel sophistiqué et 
dispendieux et la monopolisation de ressources humaines qualifiées sont incontournables. Les 
chercheurs du côté mexicain du Golfe du Mexique ne disposent que très rarement de tels moyens. 
Ils préfèrent souvent investir leurs ressources financières et leurs énergies dans d’autres types 
d’études, qui leur permettront de faire avancer à moindres coûts les connaissances en ce qui a trait 
à d’autres paramètres biodémographiques. 
 
5.2.4 Âge à maturité 
 
L’âge à maturité est, selon certains auteurs, le paramètre bioreproductif le plus significatif et le plus 
influent sur la résilience des requins face aux risques d’extinction (Hutchings et al., 2012). Tel que 
mentionné précédemment, la détermination de l’âge d’un spécimen est une technique complexe et 
onéreuse qui nécessite le prélèvement de structures dures du corps, ainsi qu’une analyse ultérieure 
en laboratoire des échantillons prélevés. Devant les difficultés associées à l’estimation de l’âge des 
spécimens, la taille à maturité est plutôt utilisée. Cette mesure est beaucoup plus simple à prendre 
et les données peuvent être obtenues directement sur le terrain, sans analyse en laboratoire. La 
connaissance du taux de croissance peut ensuite servir à déterminer l’âge des spécimens mesurés 
et à évaluer l’âge à maturité. Au sein d’une même espèce, l’âge et la taille à maturité diffèrent d’un 
sexe à l’autre. La taille à maturité est déterminée, pour un sexe comme pour l’autre, par l’intervalle 
entre la longueur du plus petit individu mature et celle du plus grand individu immature. Des valeurs 
 79 
 
ponctuelles auxquelles 50 % des individus sont matures peuvent aussi être obtenues grâce à des 
modèles logistiques (Conrath et Musick, 2002; Pérez-Jiménez et Sosa-Nishizaki, 2010).  
 
La technique de vérification du stade de maturité des requins diffère selon le sexe. Un examen 
externe simple permet de déterminer si un mâle est mature ou non. La longueur des ptérygopodes 
et leur degré de calcification permettent de déterminer si un spécimen est mature ou non (Clark et 
von Schmidt, 1965) (figure 5.2 A). Pour les femelles, l’évaluation de la maturité passe 
obligatoirement par un examen interne du système reproducteur. Le critère utilisé pour déterminer 
le passage à l’âge adulte est la première ovulation (Pérez-Jiménez et Sosa-Nishizaki, 2010). La 
présence d’embryons dans les utérus, la largeur des utérus et des glandes oviductales, ainsi que le 
diamètre des ovocytes sont les paramètres vérifiés afin de déterminer le degré de maturité des 







Figure 5.2 Structures des appareils reproducteurs mâle (A) et femelle (B) devant être 
mesurées dans le processus de détermination du niveau de maturité 












Les connaissances quant à la taille à maturité de plusieurs espèces de requins du Golfe du 
Mexique sont déficientes. Ce paramètre n’a pu être évalué à ce jour pour une quinzaine d’espèces 
présentes dans le Golfe du Mexique. Pour une vingtaine d’autres espèces du Golfe, les évaluations 
existantes sont vagues, ou diffèrent fortement d’un évaluateur à un autre. Une fois de plus, 
l’accessibilité aux spécimens est problématique pour plusieurs raisons déjà énumérées (captures 
rares en raison des habitats inaccessibles, des comportements d’évitement ou de la taille 
corporelle, inaccessibilité à un groupe particulier chez les espèces grégaires, confusion entre les 
espèces similaires, etc.). Le fait que la détermination de la maturité chez les femelles nécessite un 
examen interne constitue un obstacle supplémentaire. Les pêcheurs et commerçants n’acceptent 
pas toujours de laisser les scientifiques effectuer l’éviscération nécessaire à l’examen des organes 
reproducteurs des femelles.  
 
Au sein d’une même espèce, la taille et l’âge à maturité peuvent fort bien différer d’une population à 
une autre (Castro, 2011; Conrath et Musick, 2012; Parsons, 1993a; Parsons, 1993b; Sulikowski et 
al., 2007) (sous-section 4.3.3). Ces paramètres peuvent même varier au sein d’une même 
population au fil du temps. Ils sont en effet sujets à subir des variations dépendantes de la densité 
de population (Carlson et Baremore, 2003). Cette plasticité phénotypique explique pourquoi des 
scientifiques étudiant la même espèce arrivent souvent à des conclusions différentes en ce qui a 
trait à l’évaluation de l’âge et de la taille à maturité. La plasticité est aussi à l’origine de deux 
besoins particuliers. D’une part, il est essentiel d’étudier une population précise afin d’obtenir des 
évaluations de l’âge et de la taille à maturité qui sont représentatives de ladite population. D’autre 
part, il faut renouveler périodiquement ces études afin d’actualiser les évaluations de l’âge et de la 
taille à maturité et de les aligner sur les situations actuelles des populations étudiées.  
 
5.2.5 Cycle reproductif 
 
Le cycle reproductif joue un rôle dans la résilience des espèces et dans le niveau de risque 
d’extinction pesant sur celles-ci. La durée du cycle reproductif exerce une influence sur le taux de 
croissance populationnelle maximal per capita, et donc sur la capacité de compensation des 
populations de requins (Garcia et al., 2008). Le cycle reproductif ne s’étend que sur quelques mois 
chez certaines espèces, alors qu’il atteint plus de trois ans chez d’autres (Conrath et Musick, 2012; 
Dulvy et Forrest, 2010). Le cycle reproductif est composé de trois phases, soit :  
 la vitellogenèse, au cours de laquelle les réserves énergétiques des ovocytes se 
développent dans l’ovaire, 
 la gestation, qui s’étend de la conception à la parturition et 
 82 
 
 la période de repos, au cours de laquelle des nutriments sont emmagasinés en vue de la 
prochaine vitellogenèse (Conrath et Musick, 2012). 
Selon les espèces, la vitellogenèse et la gestation peuvent être soit consécutives, soit simultanées 
(Castro, 2011). Contrairement aux deux premières étapes, la période de repos n’est pas présente 
chez toutes les espèces (Conrath et Musick, 2012; Field et al., 2009). La saisonnalité du cycle 
reproductif diffère d’une espèce à l’autre. Sur ce plan, il existe trois types de cycles reproductifs 
différents chez les requins. Certaines espèces se reproduisent tout au long de l’année, sans égard 
pour la saison. D’autres ont un cycle plutôt défini, avec une ou deux pointes annuellement. D’autres 
encore ont un cycle bien défini s’étendant sur une année ou plus (Conrath et Musick, 2012). 
 
La périodicité et la durée du cycle reproductif peuvent être déterminées grâce à l’observation de 
l’appareil reproductif de plusieurs femelles d’une même population sur une période prolongée 
(Sulikowski et al., 2007). Elles peuvent également être déterminées à l’aide de techniques non 
létales (inventaires sous-marins, identifications photographiques) (Bansemer et Bennett, 2009). 
 
Certaines variations du cycle reproductif peuvent survenir au sein d’une même espèce en raison de 
la plasticité phénotypique et du caractère unique des populations (Conrath et Musick, 2012; 
Driggers et al., 2004; Parsons, 1993a; Parsons, 1993b; Sulikowski et al., 2007) (sous-section 
4.3.3). Les différences dans les conditions environnementales, notamment la température de l’eau, 
pourraient contribuer à expliquer ces variations (Conrath et Musick, 2012).  
 
Même au sein d’une même population, la durée du cycle reproductif peut varier (Conrath et Musick, 
2012). Bansemer et Bennett (2009) ont documenté ce phénomène chez une population 
australienne de requins-taureaux. Driggers et Hoffmayer, (2009) ont fait de même pour une 
population de requins à petites dents (Carcharhinus isodon) du nord du Golfe du Mexique. Dans le 
cas de ce dernier exemple, certaines femelles présentaient des caractéristiques correspondant à 
un cycle reproductif annuel, alors que d’autres présentaient plutôt des évidences d’un cycle 
bisannuel. Ce type de variabilité intra populationnelle pourrait être répandu chez les requins de 
forte taille ayant un long intervalle reproductif (Conrath et Musick, 2012). Il pourrait s’expliquer par 
des différences entre les niveaux de réserves énergétiques chez différents spécimens (Driggers et 
Hoffmayer, 2009). Selon cette théorie, les femelles ayant connu plus de succès à reconstituer leurs 
réserves d’énergie pourraient recommencer un nouveau cycle reproductif plus rapidement. Quant 
aux autres femelles, elles retarderaient leur prochain cycle reproductif, afin de disposer de plus de 
temps pour refaire le plein d’énergie (Conrath et Musick, 2012). Cette théorie implique donc que la 
durée du cycle reproductif pourrait être un paramètre dépendant de la densité des populations. En 
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effet, la densité de peuplement exerce, via la compétitivité intraspécifique, une influence sur 
l’accessibilité aux proies et donc sur la recomposition des réserves d’énergie.  
 
Le cycle reproductif est un paramètre généralement méconnu chez les populations du Golfe du 
Mexique. Pour plus de la moitié des espèces présentes dans le Golfe du Mexique, ni la liste rouge, 
ni l’ouvrage de Castro (2011) ne fournissent d’évaluation concernant ce paramètre. Le cycle 
reproductif ne semble bien connu que pour une douzaine d’espèces du Golfe du Mexique. 
Cependant, tel que mentionné précédemment, ce paramètre peut éventuellement être l’objet de 
plasticité phénotypique (Conrath et Musick, 2012). Conséquemment, même pour les espèces pour 
lesquelles la durée du cycle reproductif est bien connue, l’étude spécifique des populations du 
Golfe du Mexique pourrait s’avérer nécessaire. 
 
Dans le cas du cycle reproductif, la confusion entre espèces apparentées, les nombreux problèmes 
d’accessibilité aux spécimens, la législation états-unienne interdisant la possession de spécimens 
de certaines espèces, l’inaccessibilité des femelles chez certaines espèces grégaires et la réticence 
des pêcheurs à permettre l’éviscération de leurs prises compliquent l’acquisition de données fiables 
au niveau spécifique. Chez certaines espèces au comportement grégaire, le comportement des 
femelles gravides diffère parfois de celui des femelles qui ne le sont pas. Les profondeurs et les 
types d’habitats qu’elles fréquentent peuvent différer (Bansemer et Bennett, 2009). Ces différences 
de comportement peuvent fausser la perception du cycle de vie, spécialement si l’un ou l’autre des 
groupes de femelles (gravides ou non gravides) est inaccessible. Les migrations des requins 
compliquent aussi l’étude de leurs cycles reproductifs (Castro, 2011). Leurs aires de reproduction 
ou de parturition peuvent être éloignées l’une de l’autre, ce qui constitue une contrainte technique 
au suivi d’un cycle de reproduction complet. 
 
5.2.6 Taille des portées 
 
Le nombre d’individus par portée exerce un rôle important dans la détermination de la résilience et 
des risques d’extinction d’une espèce. Tel que mentionné à la section 3.1, le plus important 
phénomène compensatoire dépendant de la densité de population chez les requins est 
l’augmentation du taux de survie des juvéniles (Dulvy et Forrest, 2010). Comme ce taux de survie 
ne peut bien entendu pas excéder les 100 %, la magnitude d’un tel phénomène compensatoire est 
limitée par le nombre d’individus produits à chaque portée.  
 
Afin de déterminer la taille des portées, le décompte du nombre d’embryons ou d’œufs viables 
présents dans les utérus des femelles gravides est effectué (Castro, 1996). La moyenne 
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d’embryons ou d’œufs viables par femelle gravide est ensuite calculée. L’intervalle entre la plus 
petite et la plus grande portée est également pris en note. La taille des femelles est aussi mise en 
relation avec le nombre d’embryons compris dans leurs portées, afin de vérifier si la taille des 
portées augmente en fonction de la taille des femelles (Márquez-Farías et Castillo-Géniz, 1998; 
Pérez-Jiménez et Sosa-Nishizaki, 2010).  
 
Bien que relativement simple en apparence, le décompte des embryons exige une observation 
attentive. Les femelles ont tendance à éjecter une partie de leurs portées lorsqu’elles sont 
capturées, ce qui peut mener à une sous-estimation de la taille réelle des portées (Castro, 1996; 
Pérez-Jiménez et Sosa-Nishizaki, 2008). Certains signes trahissent le fait qu’une femelle a fort 
probablement avorté une partie de sa portée :  
 la présence de résidus placentaires à l’ouverture du cloaque de la femelle,  
 la présence d’embryons à l’extérieur du corps de la femelle et 
 l’absence d’embryons dans un utérus alors que l’autre en contient deux ou plus.  
Les spécimens présentant un ou plusieurs de ces signes doivent être exclus de la démarche 
d’évaluation de la taille des portées (Castro, 1996; Pérez-Jiménez et Sosa-Nishizaki, 2008).  
 
Selon Conrath et Musick (2012), le nombre d’individus par portée devrait être un paramètre plutôt 
stable au sein d’une même espèce. Pour ce paramètre, des évaluations réalisées en dehors du 
Golfe du Mexique pourraient donc être applicables aux populations du Golfe du Mexique.  
La taille des portées est un paramètre relativement connu pour les espèces de requins présentes 
dans le Golfe du Mexique. Ce paramètre a pu être déterminé pour près de la moitié des espèces du 
Golfe du Mexique, dont la grande majorité des espèces de la famille des carcharinidaes. Toutefois, 
près du quart des espèces du Golfe demeurent trop méconnues pour permettre l’évaluation de la 
taille de leurs portées. Pour le quart restant, les évaluations existantes sont contradictoires, vagues 
ou reposent sur peu d’observations (Castro, 2011).  
 
Plusieurs facteurs contribuent à entraver l’évaluation de la taille des portées des requins du Golfe 
du Mexique. À l’image de plusieurs autres paramètres bioreproductifs, la taille des portées ne peut 
être évaluée que grâce à un examen de l’appareil reproducteur de femelles matures et gravides. 
Or, pour de toutes les raisons précédemment énumérées, l’accessibilité aux femelles gravides peut 
s’avérer compliquée chez certaines espèces. La confusion interspécifique est également une 
source de complication pour la détermination de la taille des portées. Parmi les espèces 
fréquemment capturées, certaines demeurent tout de même difficilement accessibles pour les 
scientifiques, en raison du rejet systématique en mer dû à la législation ou à la faible valeur 
économique, ou de la réticence des pêcheurs à autoriser les manipulations intrusives. Parmi les 
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femelles gravides examinées, plusieurs ne peuvent être considérées dans l’évaluation de la taille 
des portées en raison de l’expulsion d’une partie de leurs portées au moment de leur capture. Ce 
phénomène d’expulsion est plus fréquent chez certaines espèces, ce qui complique encore plus 
l’évaluation de la taille de leurs portées (Castro, 2011).  
 
Chez certaines espèces, la parturition s’étend sur une période prolongée, allant jusqu’à quelques 
semaines (Castro, 2011). Cette particularité ouvre la porte à la sous-évaluation de la taille des 
portées. Ce paramètre est difficile à évaluer pour les espèces ovipares. Contrairement aux 
embryons des espèces vivipares et ovovivipares, qui restent à l’intérieur des femelles, les œufs 
sont déposés dans l’environnement. Conséquemment, ils ne sont pas accessibles avec les 
femelles lorsque celles-ci sont capturées.  
 
5.3 Analyse des connaissances selon les catégories d’espèces 
 
À ce jour, près de 500 espèces de requins différentes ont été décrites à l’échelle de la planète 
(IUCN, 2014). Ces espèces sont présentes dans presque tous les types d’habitats océaniques, à 
l’exception des latitudes (Stevens, 2010) et des profondeurs (Priede et al., 2006) extrêmes.  
 
Les espèces de requins d’un même type d’habitat présentent souvent plusieurs caractéristiques 
similaires, qui diffèrent généralement de celles des espèces occupant d’autres types d’habitats. De 
plus, l’étude d’espèces occupant un même type d’habitat comporte souvent les mêmes défis et 
limites. Dans cette section, les connaissances portant sur les requins seront analysées selon les 
types d’habitats fréquentés par ces derniers. Naturellement, les requins ne sont pas strictement 
confinés à un seul type d’habitat. Des migrations entre les différents types d’habitats, à certains 
moments de la journée, de l’année ou à un stade particulier du cycle de vie, sont courantes. 
Conséquemment, la division des espèces entre des types d’écosystèmes particuliers est sujette à 
argumentation. Dans le cadre de cet essai, certaines espèces fréquentant plus d’un type d’habitat 
de manière significative sont considérées dans plus d’une catégorie. 
 
Des portraits des connaissances seront dressés pour les requins épipélagiques océaniques, les 
requins néritiques, ainsi que les requins d’eaux profondes. Ces portraits permettront de souligner 
les lacunes au sein de chaque groupe, de même que les déséquilibres qui existent entre les 





5.3.1 Requins épipélagiques océaniques 
 
La biodiversité des requins dans la zone épipélagique océanique est faible. Stevens (2010) ne 
considère que 19 espèces de requins comme étant épipélagiques océaniques. Toujours selon 
Stevens (2010), l’inclusion d’un maximum de dix espèces supplémentaires pourrait être débattue, 
sur la base des profondeurs et habitats fréquentés par ces dernières. Les espèces épipélagiques 
océaniques ne représentent donc que 4,0 à 6,1 % du total des espèces de requins décrites à ce 
jour. Pour Compagno (2008), la faible biodiversité des requins dans les eaux pélagiques témoigne 
du fait que cet habitat est plutôt marginal pour ces derniers. Cette faible biodiversité pourrait 
toutefois découler d’une particularité des requins épipélagiques océaniques.  
 
Les requins épipélagiques océaniques présentent de très larges distributions, souvent globales 
(Musick et al., 2004; Stevens, 2010). Les requins pélagiques sont également les plus mobiles 
(Musick et al., 2004). La mobilité des espèces augmente généralement en fonction de leurs tailles 
corporelles (Musick et al., 2004). Leur capacité de dispersion est inversement liée à l’endémisme, à 
la diversité intrataxon, ainsi qu’à la spéciation (Musick et al., 2004; Stevens, 2010). Les espèces 
pélagiques, particulièrement celles de grande taille, présentent une grande capacité de dispersion 
et des aires de distribution de plus fortes dimensions (en moyenne cinq fois plus grandes que celles 
des espèces benthiques). Il y a donc moins de chances pour que des populations se retrouvent 
isolées dans des habitats particuliers et évoluent de manière distincte, enclenchant ainsi le 
mécanisme de spéciation (Musick et al., 2004). La faible biodiversité observée chez les requins 
pélagiques pourrait donc être une conséquence de leur grande mobilité, plutôt qu’une preuve de 
leur mauvaise adaptation aux habitats épipélagiques.  
 
Les requins épipélagiques océaniques effectuent de grandes migrations, couvrant des bassins 
océaniques en entier dans le cas de certaines espèces comme le requin bleu (Aires-da-Silva et al., 
2008). Ces migrations sont dictées par la distribution irrégulière des proies, la reproduction et la 
température de l’eau. Elles s’effectuent selon des patrons très complexes qui demeurent largement 
méconnus (Stevens, 2010). La ségrégation selon le sexe et l’âge est commune chez les requins 
épipélagiques (Mucientes et al., 2009). Cette séparation de l’habitat réduit la compétitivité 
intraspécifique pour les ressources et protège les juvéniles de la prédation par les adultes (Stevens, 
2010). La plupart des requins épipélagiques effectuent aussi des migrations verticales vers des 
zones plus profondes.  
 
Les patrons de migration méconnus et la ségrégation compliquent l’étude des requins 
épipélagiques océaniques et peuvent engendrer des problèmes de conservation. Chez plusieurs 
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espèces épipélagiques, très peu de femelles gravides ont pu être observées, même dans les cas 
d’espèces capturées fréquemment (Castro, 2011; Stevens, 2010). Cette situation est 
problématique, car la détermination des paramètres bioreproductifs des requins passe par 
l’observation des femelles gravides (section 5.2). Malgré la rareté des observations de femelles 
gravides chez plusieurs espèces, certains paramètres bioreproductifs ont pu être établis. Les 
espèces épipélagiques océaniques sont toutes vivipares. Chez certaines d’entre elles, notamment 
le requin bleu, le requin-tigre commun et le requin baleine, une production d’un plus grand nombre 
d’embryons par portée, en comparaison avec les requins côtiers, a pu être constatée (Castro, 2011; 
Stevens, 2010). Leur taille à la naissance est proportionnellement plus petite que chez les requins 
côtiers. En effet, elle représente une plus faible proportion de la taille maximale par espèce que 
chez les requins côtiers. Il est toutefois à noter que cette tendance n’a pas pu être vérifiée chez 
toutes les espèces épipélagiques; souvent en raison de l’inaccessibilité des femelles gravides. 
Alors que certains auteurs voient dans ce phénomène une tendance applicable à toutes les 
espèces océaniques, d’autres mentionnent que le compromis entre taille à la naissance et nombre 
d’individus par portée est commun dans plusieurs taxons (Stevens, 2010). La ségrégation peut 
également avoir des conséquences sur la dynamique des populations de requins épipélagiques. 
Une catégorie en particulier (mâles matures, juvéniles, etc.) peut faire l’objet d’une surexploitation, 
laquelle est susceptible de bouleverser l’équilibre démographique de la population en entier 
(Mucientes et al., 2009). L’amélioration des connaissances quant aux patrons de migration et à la 
ségrégation des requins océaniques revêt donc une importance primordiale. 
 
Le Golfe du Mexique abrite 11 des 19 espèces officiellement considérées par Stevens (2010) 
comme épipélagiques océaniques, en plus de cinq des dix espèces dont l’inclusion pourrait être 
plausible. Une autre espèce du Golfe du Mexique pourrait s’ajouter à ce groupe, sur la base des 
habitats qu’elle fréquente (Castro, 2011) (annexe 2). Une proportion de 16,9 à 26,2 % des 65 
espèces recensées dans le Golfe du Mexique est donc épipélagique océanique. Cependant, ces 
proportions sont fort probablement faussées par la non-détection de plusieurs espèces, connues ou 
non, qui fréquenteraient les eaux du Golfe du Mexique. Le fait que des espèces n’aient pas été 
recensées dans le Golfe ne signifie nullement qu’elles en sont exclues. Les espèces d’eaux 
profondes et de petite taille, plus difficiles à capturer, sont plus susceptibles de passer inaperçues. 
 
Toutes les 11 espèces du Golfe officiellement considérées comme épipélagiques océaniques ont 
reçu un statut de conservation selon le protocole de l’UICN. Chez les six autres espèces du Golfe 
qui sont potentiellement épipélagiques océaniques, le squale grogneur à queue échancrée 
(Squamulosus zameus) et l’émissole (Mustelus sinusmexicanus) ne possèdent pas de statut 
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officiel. Ces espèces sont classées pour l’instant dans la catégorie « données insuffisantes » 
(UICN, 2001).  
 
Bien que la grande majorité de ces espèces aient obtenu un statut de conservation, les 
connaissances sur les espèces épipélagiques océaniques du Golfe du Mexique sont loin d’être 
adéquates. La biologie et les paramètres bioreproductifs de 11 des 16 espèces du Golfe entrant 
dans la définition large des requins épipélagiques océaniques sont pratiquement inconnus (Castro, 
2011). Pour les 5 espèces restantes, les connaissances sur les paramètres bioreproductifs sont 
incomplètes. La longévité, de même que la durée du cycle reproductif et de la période de gestation 
sont les paramètres les moins bien connus chez les requins épipélagiques du Golfe du Mexique 
(Castro, 2011; IUCN, 2014) L’âge et la taille à maturité des mâles et des femelles demeurent 
également à déterminer ou à préciser chez plusieurs de ces espèces (Castro, 2011; IUCN, 2014). 
Pour tous les requins épipélagiques océaniques du Golfe du Mexique, l’ensemble des valeurs 
connues pour les paramètres bioreproductifs énumérés à la section 5.2 est compilé dans un 
tableau fourni à l’annexe 2. 
 
En raison des distributions généralement larges des espèces épipélagiques, particulièrement pour 
les espèces de forte taille (> 300 cm de longueur totale) (Musick et al., 2004), les spécimens 
présents dans le Golfe font souvent partie de populations dont la distribution s’étend bien au-delà 
des limites du Golfe. Ainsi, les conclusions d’études réalisées à l’extérieur du Golfe du Mexique 
sont susceptibles d’être applicables aux spécimens présents dans le Golfe. Les paramètres 
reproductifs des requins épipélagiques du Golfe pourraient donc potentiellement être déterminés à 
l’extérieur du Golfe. Des études génétiques, de même qu’une amélioration de la compréhension 
des patrons de migration, permettraient de clarifier l’appartenance des spécimens du Golfe du 
Mexique à certaines populations en particulier. 
 
Une large proportion des espèces épipélagiques du Golfe du Mexique sont méconnues malgré une 
forte abondance et des captures fréquentes (Castro, 2011, Stevens, 2010). Le rejet en mer (faible 
valeur économique, législation interdisant la possession), la confusion avec d’autres espèces et les 
connaissances limitées sur les patrons de migration et la ségrégation (femelles gravides 
inaccessibles) sont les principales raisons pour lesquelles ces espèces demeurent méconnues.  
 
À l’image des niveaux de connaissances, la situation de conservation des requins épipélagiques 
océaniques du Golfe du Mexique est inadéquate. Chez les 11 espèces officiellement épipélagiques 
océaniques, sept sont vulnérables, deux sont quasi menacées, alors que seulement deux sont de 
préoccupation mineure (IUCN, 2014). À celles-ci s’ajoutent une espèce vulnérable, ainsi qu’une 
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espèce en danger d’extinction chez les espèces potentiellement épipélagiques océaniques (IUCN, 
2014). La situation précaire de la majorité des espèces fait en sorte que l’acquisition de 
connaissances nécessaires à une gestion adéquate est encore plus urgente. 
 
5.3.2 Requins néritiques 
 
Une forte variété d’espèces de requins habite les eaux côtières. Il existe environ 200 espèces de 
requins côtiers à l’échelle mondiale. C’est donc dire qu’environ 42 % du total des espèces de 
requins fréquentent les eaux côtières. Chacun des huit ordres et 23 des 34 familles de requins y 
sont représentés (White et Sommerville, 2010). Certaines espèces se retrouvent exclusivement 
dans les eaux côtières, alors que d’autres les fréquentent à certains moments de l’année ou à 
certaines étapes de leurs cycles de vie. Les habitats côtiers sont notamment utilisés par les 
nouveau-nés et les juvéniles de plusieurs espèces de requins n’étant pas exclusivement néritiques 
(Castro, 2011; Ward-Paige et al., 2014; White et Sommerville, 2010). L’abondance et la diversité 
des niches écologiques en zone côtière font en sorte que de nombreuses espèces de requins 
peuvent y cohabiter sans entrer en compétition (Ward-Paige et al., 2014).  
 
La faible mobilité des requins côtiers s’ajoute à la diversité des habitats pour expliquer l’abondance 
d’espèces de requins néritiques. Certaines espèces côtières sont relativement mobiles et utilisent 
différents habitats côtiers pour divers usages. D’autres montrent cependant des spécialisations et 
une grande fidélité pour un type d’habitat en particulier (White et Sommerville, 2010). Parmi les trois 
groupes d’espèces (requins épipélagiques océaniques, requins d’eaux profondes et requins 
néritiques), ce sont les requins néritiques qui présentent la plus faible mobilité (Musick et al., 2004). 
Tel que mentionné à la sous-section 5.3.1, plus faible est la mobilité, plus grandes sont les 
probabilités d’endémisme, de diversité intrataxon et de spéciation (Musick et al., 2004; Stevens, 
2010).  
 
Le mode de vie, les caractéristiques phénotypiques et les paramètres bioreproductifs des requins 
côtiers sont très variables d’une espèce à une autre (White et Sommerville, 2010). Cette 
hétérogénéité se manifeste à plusieurs niveaux. La taille corporelle (25 cm à 1 200 cm), le mode de 
reproduction (oviparité, ainsi que divers types de viviparité), la durée de la gestation (3 à 22 mois), 
le nombre d’individus par portée (2 à plus de 300), la périodicité de la reproduction (synchronisée 
ou asynchrone), les types d’habitats fréquentés (récifs coralliens, fonds sableux, herbiers marins, 
etc.) et la relation avec les fonds (espèces benthiques, bentho-pélagiques, pélagiques) sont 
quelques exemples de paramètres qui varient grandement au sein des espèces côtières (Castro, 
2011; Last et Stevens, 2009; White et Sommerville, 2010). 
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Parmi les 65 espèces recensées dans les Golfe du Mexique, 29 sont des espèces côtières (Baum 
et al., 2003; Castro, 2011; IUCN, 2014; NOAA, 2014). Certaines espèces sont exclusivement 
côtières, alors que d’autres fréquentent également les eaux océaniques (épipélagiques ou 
profondes). Donc, 44,6 % des 65 espèces du Golfe du Mexique fréquentent les eaux côtières. 
 
Dans le Golfe du Mexique, le groupe des requins côtiers est le mieux connu, ou plutôt le moins 
méconnu. Bien qu’il comporte 44,6 % des espèces, il ne compte que 12,3 % des espèces sans 
statut de conservation du Golfe, soit huit espèces (six étant classées dans la catégorie « données 
insuffisantes » et deux étant absentes de la liste rouge) (Castro, 2011; IUCN, 2014). Cette 
proportion est tout de même plus élevée que celle qui prévaut chez les espèces épipélagiques 
océaniques du Golfe du Mexique (une seule de ces 19 espèces est classée dans la catégorie 
« données insuffisantes ») (Castro, 2011; IUCN, 2014) (sous-section 5.3.1). Toutefois, 
indépendamment des statuts de conservation, la biologie des espèces côtières est généralement 
mieux connue que celle des espèces épipélagiques océaniques, ou d’eaux profondes (annexes 2, 
3 et 4).  
 
La proximité de la zone néritique et ses faibles profondeurs font en sorte que les requins qui 
l’occupent sont en général plus facilement accessibles pour les humains et qu’ils subissent des 
impacts d’origine anthropique depuis plus longtemps que les requins océaniques. (Baum et Myers, 
2004). Cette plus grande accessibilité se traduit par de plus nombreuses occasions d’observer les 
requins côtiers (dans leur habitat naturel, ou par l’examen de spécimens capturés) et donc 
d’augmenter les connaissances à leur sujet.  
 
D’importantes lacunes demeurent tout de même à combler en ce qui concerne les connaissances 
sur les requins néritiques. Chez certaines espèces du Golfe du Mexique, comme les anges de mer 
(squatinidae) et les émissoles (triakidae), la quasi totalité des paramètres reproductifs demeure à 
déterminer (Castro, 2011; IUCN, 2014). Pour plus de 65 % de ces espèces, les connaissances sur 
les paramètres bioreproductifs sont incomplètes. La durée de gestation, la périodicité et la durée du 
cycle reproductif, le taux de croissance et la longévité sont paramètres bioreproductifs les plus 
méconnus chez les espèces côtières (White et Sommerville, 2010). Les valeurs connues pour les 
paramètres bioreproductifs des requins côtiers sont compilées à l’annexe 3. 
 
Plusieurs facteurs contribuent à expliquer que les requins néritiques du Golfe du Mexique 
demeurent méconnus malgré leur accessibilité. Nombre d’espèces sont rarement étudiées malgré 
le fait qu’elles constituent des captures fréquentes (Castro, 2011; IUCN, 2014). Leur faible valeur 
 91 
 
économique, la législation et la taille imposante de certaines espèces font en sorte que les 
spécimens capturés sont souvent rejetés morts à la mer.  
 
La juste identification de certaines espèces côtières demeure un défi. Les similitudes plus ou moins 
grandes entre certaines espèces donnent lieu à des erreurs d’identification et à la compilation de 
données erronées. Plusieurs complexes d’espèces sont souvent pris à tort pour une seule et même 
espèce. L’étude de ces complexes a récemment révélé l’existence d’un grand nombre de nouvelles 
espèces. Plus d’espèces côtières tropicales ont été décrites durant la décennie de 2000 à 2009 que 
durant toute autre décennie (White et Sommerville, 2010). Dans le Golfe du Mexique, entre autres 
endroits, la description de nouvelles espèces (notamment des genres Squatina et Mustelus 
(Castro, 2011)) semble indiquer que cette tendance est appelée à se poursuivre. Ces découvertes 
bousculent les connaissances jusque-là acceptées sur les requins néritiques et redéfinissent des 
espèces. Les paramètres bioreproductifs de toutes les espèces appartenant à ces complexes sont 
évidemment très peu connus. Pour les espèces nouvellement décrites, les données sont souvent 
insuffisantes. Dans le cas des espèces décrites depuis longtemps, les paramètres bioreproductifs 
connus sont mis en doute. Les données ayant servi à déterminer ces paramètres pourraient avoir 
été compilées à partir de spécimens appartenant à d’autres espèces apparentées et 
ressemblantes. 
 
Chez certaines espèces côtières du Golfe du Mexique, des populations géographiquement isolées 
d’une même espèce peuvent présenter des paramètres bioreproductifs différents. C’est notamment 
le cas pour le requin soyeux, le requin bouledogue (Carcharhinus leucas), le requin à nez pointu, le 
requin marteau halicorne et le requin marteau tiburo. Cette plasticité phénotypique résulte de 
l’interaction entre le génotype et des environnements différents (White et Sommerville, 2010). La 
plasticité phénotypique peut créer de la confusion à propos des paramètres reproductifs associés à 
une espèce. La détermination de valeurs applicables à l’espèce en entier peut devenir ardue. Les 
estimations retenues pour chaque paramètre risquent d’être imprécises et de couvrir un trop large 
éventail de valeurs. Les estimations globales deviennent alors peu applicables aux populations 
prises individuellement et peu utiles dans le cadre de la gestion d’une population en particulier. Le 
caractère imprécis des estimations globales fait en sorte que les populations doivent être étudiées 
individuellement pour disposer des informations nécessaires à leur gestion adéquate. Ainsi, bien 
qu’une espèce soit bien connue à l’échelle globale, les besoins d’acquisition de connaissance 
peuvent tout de même être grands pour des populations en particulier. 
 
Bien que le groupe des requins côtiers soit le mieux connu dans le Golfe du Mexique, il y est tout 
de même menacé. Près du tiers (31,0 %) des 29 espèces côtières du Golfe du Mexique fait partie 
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du groupe des espèces menacées (UICN, 2014). Parmi l’ensemble des espèces du Golfe, neuf des 
treize espèces menacées (69,2 %) sont côtières (IUCN, 2014). Les 2 espèces ayant le statut de 
conservation le plus élevé dans le Golfe (en danger d’extinction), soit le grand requin marteau et le 
requin marteau halicorne, sont des espèces côtières (et semi-océaniques pélagiques) (IUCN, 
2014). 
 
Tel que présenté aux sections 2.2 et 4.3.1, les pressions de capture et de perte d’habitat sont 
susceptibles de toucher plus fortement les requins côtiers, en raison de la proximité des habitats 
côtiers avec les humains. Près des endroits où la population humaine est dense, les requins sont 
absents de milieux qu’ils habitent là où la densité humaine est faible (Ward-Paige et al., 2010).  
 
Les pressions plus nombreuses et plus fortes qui s’exercent sur les requins côtiers menacent leur 
pérennité. Les requins côtiers présentant des spécialisations et des besoins pour des habitats en 
particulier seraient les plus susceptibles de s’éteindre (Field et al., 2010). Les requins côtiers sont 
toutefois plus résilients que les requins d’eaux profondes. Leurs paramètres bioreproductifs font en 
sorte qu’ils sont généralement plus aptes à se rétablir après un déclin (García et al, 2008). La 
résilience culmine chez les requins épipélagiques océaniques (García et al., 2008). 
 
Bien que les requins côtiers soient les mieux connus, leur étude doit demeurer une priorité. La 
proximité et l’accessibilité de leurs habitats pour les humains les exposent en première ligne à 
l’exploitation et aux perturbations d’origine anthropique. Ces pressions font peser sur certains 
d’entre eux un risque d’extinction considérable, malgré des paramètres reproductifs leur conférant 
une plus grande résilience que les requins d’eaux profondes. 
 
5.3.3 Requins d’eaux profondes 
 
Les requins d’eaux profondes sont les espèces dont la distribution se retrouve strictement ou 
majoritairement à plus de 200 m de profondeur, ou qui y passent la majorité de leur cycle de vie 
(Kyne et Simpfendorfer, 2010). Ils peuvent avoir un mode de vie pélagique ou démersal. La 
distribution des espèces est en général irrégulière et fragmentée. Les eaux très profondes sont 
plutôt inhospitalières pour les requins en général. Bien qu’ils soient bien adaptés pour faire face aux 
fortes pressions, les requins sont très rares, voire absents à des profondeurs de plus de 3 000 m, et 
complètement absents des zones hadale et hadopélagique (> 6 000 m) (Priede et al., 2006). 
Souvent, les spécimens trouvés le plus profondément appartiennent à des espèces occupant 
normalement des profondeurs beaucoup moins importantes. En milieu pélagique, les requins ne 
s’aventurent pas au-delà des 1 500 m de profondeur (Priede et al., 2006). La biodiversité des 
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chondrichtyens tend à diminuer beaucoup plus rapidement que celle des poissons osseux avec 
l’augmentation de la profondeur. Les grands besoins en énergie des requins, notamment pour leur 
flottabilité assurée par un foie volumineux et riche en huile, seraient impossibles à combler dans les 
écosystèmes peu productifs des profondeurs (Priede et al., 2006). Le confinement des requins aux 
zones supérieures des eaux océaniques fait en sorte que la totalité des effectifs de toutes les 
espèces se trouve à la portée des humains et est exposée à l’exploitation. Les profondeurs ne 
constituent donc pas un refuge de biomasse et de biodiversité pour les chondrichtyens (Priede et 
al., 2006).  
 
Malgré leur caractère inhospitalier, les eaux profondes abritent plus de 50 % des espèces de 
requins décrites à ce jour. En effet, plus de 250 espèces2 de requins d’eaux profondes ont été 
répertoriées jusqu’à maintenant (Kyne et Simpfendorfer, 2010). Cette diversité ne témoigne 
toutefois pas d’un grand succès à coloniser les eaux profondes. Elle pourrait plutôt résulter de la 
faible mobilité des espèces d’eaux profondes. Tel que mentionné à la sous-section 5.3.1, la mobilité 
est inversement liée à l’endémisme, à la diversité intrataxon et à la spéciation (Musick et al., 2004; 
Stevens, 2010). Or, la grande majorité des espèces d’eaux profondes ont des distributions 
restreintes sur les plans géographique et bathymétrique. Plusieurs de ces espèces ont un 
endémisme qui est associé avec des particularités géographiques locales ou régionales (pentes 
continentales, monts sous-marins ou crêtes océaniques). La mobilité chez les chondrichtyens est à 
son plus bas chez les espèces benthiques (Musick et al., 2004). Elle est plus grande chez les 
espèces benthopélagiques, et culmine chez les pélagiques. Or les espèces benthiques ou 
benthopélagiques représentent une forte proportion des espèces de requins d’eaux profondes 












2 Encore une fois, en raison des migrations et des déplacements verticaux, la classification des espèces peut varier 
selon les observateurs. 
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Les espèces d’eaux profondes sont le groupe de requins le plus vulnérable et le moins bien outillé 
pour faire face aux pressions (Kyne et Simpfendorfer, 2010; Norse et al., 2012). Ces espèces 
présentent des paramètres bioreproductifs extrêmement lents (croissance lente, maturité sexuelle 
tardive, long cycle de reproduction, portées de taille modeste, faible recrutement, grande longévité), 
en réponse aux conditions qui prévalent en eaux profondes. Leurs taux de croissance 
populationnelle maximaux figurent parmi les plus bas du règne animal, ce qui signifie que la 
récupération d’une population après un déclin serait extrêmement lente (Norse et al., 2012). La 
restauration de la population nécessiterait plusieurs décennies, voire des siècles, et ce, même si 
l’exploitation cessait. 
 
En plus d’être les plus vulnérables, les requins des eaux profondes sont également les plus 
difficiles à étudier. Plusieurs contraintes de nature technique, géographique et biologique 
compliquent l’étude des requins d’eaux profondes.  
 
Sur le plan technique, la capacité à capturer ces requins demeure limitée et nécessite l’emploi 
d’équipement et de techniques de pêche spécialisés. Certaines espèces benthiques et 
benthopélagiques vivent dans des milieux inaccessibles pour certains engins de capture. Les 
requins d’eaux profondes ne peuvent essentiellement pas être étudiés en captivité. Si les 
équipements de pêche en tant que tels ne les ont pas tués, les changements de pression extrêmes 
qu’ils subissent lors de leur remontée vers la surface suffisent souvent à le faire. Même s’ils 
survivent jusqu’à la surface, le défi technique associé à la reproduction des conditions de leurs 
milieux naturels, notamment les grandes pressions, semble difficilement surmontable.  
 
Du point de vue géographique, leur distribution irrégulière et localisée rend leur capture difficile et 
imprévisible. Les espèces ayant des distributions localisées sont souvent peu connues (parfois 
connues grâce à un seul spécimen) (Castro, 2011; Kyne et Simpfendorfer, 2010). La rareté des 
captures engendre une incertitude taxonomique autour des espèces d’eaux profondes. La 
confusion entre des espèces apparentées et l’absence d’une dénomination spécifique officielle sont 
des problèmes fréquents chez plusieurs espèces d’eaux profondes (Castro, 2011; Kyne et 
Simpfendorfer, 2010).  
 
En ce qui a trait à la biologie des espèces, les conditions stables des eaux profondes font en sorte 
que les cycles de reproduction de la plupart des espèces ne sont pas alignés sur les saisons. Les 
diverses étapes du cycle reproductif peuvent survenir tout au long de l’année. Les cycles 
reproductifs des femelles d’une même population sont asynchrones. Ce fait complique grandement 
la détermination de la durée du cycle reproductif. L’étude des taux de développement et de la taille 
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des follicules ovariens et des embryons indiquent toutefois de longs cycles reproductifs, incluant la 
plupart du temps une période de repos (absence de développement des follicules durant la 
gestation) (Kyne et Simpfendorfer, 2010). Certaines espèces d’eaux profondes sont ovipares. Ce 
mode de reproduction complique la détermination de la fécondité (sous-section 5.2.6). L’estimation 
de l’âge au moyen de l’analyse des vertèbres est inefficace chez plusieurs espèces d’eaux 
profondes. Conséquemment, des estimations d’âge ou de longévité n’ont pu être produites que 
pour 14 des 254 espèces connues de requins d’eaux profondes (Kyne et Simpfendorfer, 2010). 
D’autres méthodes d’estimation de l’âge sont en développement (sous-section 5.2.3). 
 
Parmi les requins d’eaux profondes, plus de 70 espèces se retrouvent dans l’ouest de l’Atlantique 
(Kyne et Simpfendorfer, 2010), et 37 d’entre elles ont été répertoriées dans le Golfe du Mexique 
(Castro, 2011; IUCN, 2014). Parmi ces 37 espèces, huit peuvent également être considérées 
comme étant épipélagiques et ont d’ailleurs été incluses à la sous-section 5.3.1. C’est donc dire 
que 44,6 à 56,9 % des espèces de requins répertoriées dans le Golfe du Mexique sont des 
espèces d’eaux profondes. Les proportions réelles pourraient toutefois être plus grandes, puisque 
les probabilités sont grandes pour que d’autres espèces non détectées, connues ou non, peuplent 
les eaux profondes du Golfe du Mexique. L’augmentation de l’accessibilité aux espèces d’eaux 
profondes et l’avancement des connaissances taxonomiques permettront probablement d’identifier 
de nouvelles espèces d’eaux profondes dans le Golfe (Castro, 2011).  
 
Parmi les 37 espèces d’eaux profondes répertoriées dans le Golfe, 15 sont classées dans la liste 
rouge dans la catégorie « données insuffisantes ». Quatre autres espèces sont, à ce jour, absentes 
de la liste rouge. Donc, pour plus de la moitié (51,4 %) des espèces d’eaux profondes répertoriées 
dans le Golfe du Mexique, les connaissances actuelles sont trop minces pour pouvoir évaluer leur 
risque d’extinction. Parmi toutes les espèces du Golfe sans statut de conservation, 82.6 % sont des 
espèces d’eaux profondes.  
 
Même pour les espèces ayant obtenu des statuts de conservation, les connaissances actuelles 
sont généralement extrêmement limitées. La biologie de 14 de ces espèces est très peu connue, 
voire pratiquement inconnue (Castro, 2011; IUCN, 2014) (annexe 4). Pour trois autres espèces, des 
lacunes importantes persistent au sujet de leurs paramètres bioreproductifs ou de leur longévité 
(Castro, 2011; IUCN, 2014). La longévité et la fécondité sont les paramètres les plus méconnus 
chez les espèces d’eaux profondes du Golfe du Mexique (Castro, 2011; IUCN, 2014). L’annexe 4 
expose l’ensemble des valeurs connues pour les paramètres bioreproductifs des requins d’eaux 




Certaines espèces d’eaux profondes demeurent méconnues malgré des captures relativement 
fréquentes. La confusion taxonomique et le rejet des carcasses en mer sont les principales raisons 
de cette situation (Castro, 2011).  
 
La situation de conservation des espèces d’eaux profondes du Golfe du Mexique peut sembler 
relativement acceptable à première vue. Seules deux espèces sont considérées comme 
vulnérables. Ces dernières ne sont pas des espèces exclusivement d’eaux profondes; elles sont 
également considérées comme des espèces épipélagiques. Parmi les espèces du Golfe strictement 
d’eaux profondes, aucune n’appartient au groupe des espèces menacées. Le statut le plus élevé 
(quasi menacé) n’a été attribué qu’à quatre espèces. Cependant, tel que mentionné 
précédemment, la situation de conservation de 51,4 % de ces espèces n’a pas pu être évaluée. 
L’ignorance à propos de ces espèces ne signifie pas que leur situation actuelle est adéquate. Le 
principe de précaution veut que ces espèces soient considérées comme si elles étaient menacées. 
D’autre part, 12 espèces d’eaux profondes sont classées dans la catégorie « préoccupation 
mineure ». Or, les paramètres bioreproductifs de celles-ci sont essentiellement inconnus (Castro, 
2011; IUCN, 2014). Le protocole de classification de l’UICN permet la classification de taxons sur la 
base d’une faible quantité de données (Mace et al., 2008) (section 4.2). Dans le cas présent, les 12 
espèces sont considérées comme de préoccupation mineure en raison des habitats difficilement 
accessibles où elles se retrouvent. Les fonds irréguliers et profonds qu’elles fréquentent sont en 
effet inhospitaliers pour les équipements de pêche. Cependant, les avancées technologiques et les 
déclins observés dans tous les types d’habitats marins (Dulvy et al., 2003; Norse et al., 2012; Pauly 
et al., 2005) (sous-section 4.1.1) laissent présager que les espèces d’eaux profondes seront de 
plus en plus accessibles et recherchées à l’avenir. L’habitat profond et irrégulier ne suffirait alors 
plus à assurer la protection des espèces d’eaux profondes. Compte tenu de leurs paramètres 
bioreproductifs très lents, plusieurs espèces d’eaux profondes actuellement classées dans la 
catégorie « préoccupation mineure » pourraient voir leur situation de conservation changer 
rapidement et radicalement.  
 
Les besoins d’amélioration des connaissances à propos des requins d’eaux profondes du Golfe du 
Mexique sont criants. Plus de la moitié d’entre elles sont trop méconnues pour que leur situation de 
conservation puisse être évaluée. Les espèces ayant obtenu un statut de conservation sont 
également largement méconnues. Dans le contexte actuel, où l’accessibilité aux eaux profondes 
est en constante croissance, l’amélioration de la compréhension des requins qui s’y retrouvent 
constitue un enjeu prioritaire. Cette accessibilité croissante devrait fournir de plus en plus 
d’occasions d’étudier les requins d’eaux profondes. Il sera impératif de saisir rapidement ces 
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occasions afin de pouvoir assurer la conservation des requins d’eaux profondes du Golfe du 
Mexique.  
 
Le portrait des connaissances actuelles sur les requins du Golfe du Mexique a permis de constater 
d’importantes lacunes. Celles-ci touchent plus particulièrement certains paramètres bioreproductifs, 
ou encore certaines espèces ou certains groupes d’espèces. Dans le cas des paramètres, la nature 
des manipulations à effectuer et l’obligation d’observer des femelles gravides pour déterminer 
certains paramètres contribuent à expliquer que certains paramètres soient beaucoup mieux 
connus que d’autres. L’accessibilité est également un problème qui touche certains types 
d’espèces plus que d’autres. Les requins d’eaux profondes sont les plus inaccessibles et 
conséquemment les plus méconnus parmi les trois types d’espèces. Les lacunes ne se limitent 
cependant pas qu’aux espèces d’eaux profondes. Elles touchent tous les types d’espèces à 
différents degrés. Près du tiers des espèces de requins du Golfe du Mexique sont trop méconnues 
pour que leurs risques d’extinction puissent être évalués. Le prochain chapitre proposera des pistes 














Le caractère imparfait des connaissances à propos des populations de requins du Golfe du 
Mexique constitue un sérieux obstacle pour la gestion adéquate de ces dernières. Comme certains 
paramètres bioreproductifs n’ont toujours pas été déterminés, la communauté scientifique ne 
dispose donc pas de toutes les informations pour évaluer la capacité de résilience des populations 
et leurs risques d’extinction. Une amélioration des connaissances permettrait d’évaluer la situation 
de conservation de populations pour lesquelles les risques d’extinction sont présentement 
inconnus. Des connaissances plus exhaustives permettraient également d’augmenter la robustesse 
des évaluations ayant déjà été réalisées. Grâce à des évaluations justes pour toutes les 
populations de requins du Golfe du Mexique, il serait possible d’assurer une gestion éclairée des 
requins, d’anticiper les pressions trop élevées et de travailler à apporter des solutions avant que les 
populations ne subissent d’importants déclins, qui risqueraient d’entraîner le déséquilibre des 
écosystèmes. 
 
Plusieurs actions pourraient être mises de l’avant afin d’améliorer la situation de conservation des 
requins du Golfe du Mexique. L’amélioration des connaissances sur les populations et la réduction 
des pressions s’exerçant sur celles-ci peuvent prendre de multiples formes. 
 
Dans ce chapitre, plusieurs pistes d’actions seront proposées afin de contribuer à améliorer les 
connaissances à propos des requins. Afin d’orienter d’éventuels efforts d’acquisition de 
connaissances, une priorisation sera établie pour les espèces et les paramètres bioreproductifs. 
Des pistes d’actions seront également proposées pour réduire l’impact des pressions de capture et 
de perte d’habitat sur les requins. 
6.1 Pistes d’action pour l’amélioration des connaissances 
 
Une foule d’actions pourraient être entreprises pour améliorer l’état des connaissances sur les 
espèces du Golfe du Mexique. La complexité d’application de ces actions et les résultats anticipés 
varient. Dans cette section, certaines mesures visant à optimiser l’accès aux spécimens de requins 
capturés seront proposées. Des pistes d’ajustements au cadre légal seront avancées, afin que la 
législation ne soit plus un obstacle à l’étude des requins. L’option d’uniformiser les protocoles de 
mesure sur les spécimens étudiés sera proposée, afin de faciliter les comparaisons entre les séries 
de données et de favoriser les échanges entre scientifiques. La réalisation d’échantillonnages 
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indépendants de la pêche sera une option explorée pour la récolte de données sur les espèces 
difficilement accessibles. 
 
6.1.1 Optimisation de l’accessibilité aux données 
 
L’une des problématiques majeures dans l’évaluation des risques d’extinction des requins est 
l’accessibilité aux spécimens capturés. La capture létale et l’examen des spécimens permettent la 
compilation de données précieuses, qui sont essentielles à la détermination des stratégies 
d’histoire de vie des requins (Heupel et Simpfendorfer, 2010) (sous-section 4.2.3). Présentement, 
les scientifiques disposent de trop peu d’occasions de récolter des données sur les spécimens 
capturés. Pourtant, tel qu’établi précédemment, les niveaux actuels de capture de requins dans le 
Golfe du Mexique sont très élevés, au point de constituer une menace pour la pérennité de 
plusieurs populations (section 3.3). En ce sens, le nombre de requins tués annuellement devrait 
être amplement suffisant pour permettre de les étudier adéquatement.  
 
Pour la grande majorité des populations de requins du Golfe, le problème d’accessibilité ne se situe 
pas au niveau des quantités de spécimens capturés. Il survient plutôt en aval de la capture; une 
fois que les requins sont morts. Plusieurs obstacles se dressent alors entre les requins capturés et 
les scientifiques qui cherchent à les étudier. Il est toutefois possible de contourner ces obstacles 
grâce à certains efforts. 
 
Le contexte actuel (faible valeur économique, absence de marché, cadre législatif) offre bien peu 
d’incitatifs pour que les pêcheurs commerciaux conservent les requins qu’ils capturent et offrent 
ainsi aux scientifiques l’occasion de les observer. Une imposante quantité de requins meurt donc 
tout à fait inutilement. Tel que mentionné à la sous-section 2.1.3, les prises accidentelles de requins 
représentent environ 50 % des captures mondiales de chondrichtyens (Stevens et al., 2000). Les 
requins rejetés en mer sont autant de sources de données potentielles dont la science doit tirer le 
maximum d’informations. Pour ce faire, une des solutions mises de l’avant est l’observation en mer 
par des intervenants issus des milieux gouvernementaux ou scientifiques. Dans le Golfe du 
Mexique, le National Observer Program a été mis sur pied par le gouvernement des États-Unis 
pour combler ce besoin. Depuis 1972, des observateurs accompagnent les pêcheurs en mer lors 
de certains voyages de pêche et compilent des données relativement à leurs prises ciblées et 
accidentelles (NOAA, s. d.) 
 
Certaines subdivisions de ce programme national ou organisations parallèles, comme le Pelagic 
Observer Program, le Shark Gillnet Observer Program, le Commercial Shark Fishery Observer 
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Program et le Shark Population Assessment Group, s’intéressent particulièrement aux requins 
(NOAA, 2014). Le Pelagic Observer Program couvre l’ouest de l’Atlantique, de la côte est des 
États-Unis jusqu’au Brésil. Il offre depuis 1992 une couverture de la pêche à la palangre d’environ 
900 jours en mer par année, ce qui correspond à environ 8 % de l’effort de pêche à la palangre du 
secteur. De dix à douze observateurs spécialement formés sont employés annuellement dans le 
cadre de ce programme (NOAA, 2014).  
 
Les programmes d’observation tels que le Pelagic Observer Program constituent une précieuse 
source d’informations à propos des requins. Ils offrent l’occasion d’observer des spécimens qui 
seraient autrement inaccessibles. Il serait tout de même possible d’améliorer ces programmes, afin 
de les rendre encore plus performants. Dans le cas de certains programmes, les données 
compilées sur les requins pourraient être plus exhaustives. Actuellement, les données recueillies 
dans le Pelagic Observer Program sont utiles dans les études démographiques sur les requins, 
mais ne sont pas suffisantes pour étudier certains paramètres bioreproductifs. La maximisation des 
données recueillies impliquerait toutefois un examen plus poussé de chaque spécimen et 
engendrerait donc une charge de travail supplémentaire. Le Pelagic Observer Program ne vise pas 
uniquement les requins et le compromis dans l’allocation des efforts à travers le suivi de plusieurs 
espèces peut être ardu.  
 
Toutefois, un effort particulier devrait être accordé à l’examen de spécimens de requins ayant une 
valeur scientifique plus importante. Les spécimens d’espèces rarement capturées, les femelles 
gravides, les spécimens proches de l’atteinte de la maturité sexuelle et les nouveau-nés peuvent 
fournir des informations très précieuses et essentielles à la détermination de paramètres 
bioreproductifs. Ces spécimens sont souvent facilement reconnaissables par un examen externe. 
Les femelles à l’approche de la maturité et les espèces rares qui sont fortement similaires à 
d’autres espèces apparentées sont toutefois plus difficiles à cibler rapidement. L’observation 
exhaustive des spécimens à forte valeur scientifique devrait constituer une priorité pour les 
observateurs.  
 
La formation des observateurs en matière d’identification de requins est un sujet d’une grande 
importance. Tel que mentionné précédemment, il peut s’avérer ardu d’identifier des spécimens 
appartenant à certaines espèces ou de cibler ceux qui sont dans une tranche d’âge importante pour 
la détermination de certains paramètres (comme l’âge et la taille à maturité). Or, l’obtention de 
données au niveau spécifique est d’une importance capitale. La qualité des observateurs exerce 
une énorme influence sur la qualité et la fiabilité des données récoltées (Burgess et al., 2005a). 
Des formations de qualité sont actuellement offertes aux observateurs. Cependant, la durée limitée 
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de ces formations (une semaine) (Commercial Shark Fishery Observer Program (CSFOP), s. d.) 
fait en sorte qu’elles ne peuvent pas être exhaustives. Les particularités relatives à toutes les 
espèces du Golfe du Mexique ne peuvent être assimilées en une semaine. Des observateurs qui 
seraient en mesure d’effectuer des identifications à l’espèce justes et de cibler les spécimens ayant 
une forte valeur scientifique permettraient d’augmenter la quantité et la crédibilité des données 
récoltées. Bien entendu, une formation plus poussée des observateurs constitue un investissement 
considérable de temps et de ressources. Les bénéfices qui pourraient s’en dégager en ce qui a trait 
à l’acquisition de données sur les requins pourraient toutefois en valoir la peine. 
 
Bien que plusieurs données sur les requins nécessitent l’attention d’un œil averti, certains types 
d’informations utiles pourraient être récupérés directement par les pêcheurs. À titre d’exemple, les 
pêcheurs pourraient récupérer des informations sur les quantités de prises accessoires par 
espèces. Ces données seraient utiles dans le cadre d’études démographiques et de distribution 
spatiale des requins. Une formation d’identification et des ouvrages de référence comme des clés 
d’identification illustrées pourraient être offerts aux pêcheurs qui désirent participer. Ceux-ci 
pourraient prendre des photographies de certains spécimens capturés, afin de documenter leurs 
captures et de valider leurs identifications.  
 
Du côté mexicain du Golfe, des efforts de suivi considérables seraient à investir. L’absence de 
registres spécifiques et la pêche sans permis font en sorte qu’il est impossible de connaître le 
nombre de prises par unité d’effort dans les pêcheries mexicaines. Les efforts de suivi des 
institutions académiques et des centres de recherches mexicains devraient être supportés par une 
plus grande volonté politique. L’importance des requins, dans l’équilibre des écosystèmes et au 
niveau socio-économique, via les emplois qu’ils soutiennent, justifierait un plus grand engagement 
politique.  
 
Le problème des rejets des prises en mer est moins présent du côté mexicain du Golfe (Bonfíl, 
1997). Il existe au Mexique un marché suffisamment important pour que les pêcheurs rapportent à 
terre la plupart de leurs captures de requins. Le fait que les requins soient conservés par les 
pêcheurs offre aux scientifiques une excellente occasion de récolter des données. Une grande 
quantité de spécimens peut être observée en peu de temps au moment du débarquement ou en 
visitant les marchés. Cependant, les pêcheurs et commerçants sont souvent réticents à permettre 
aux scientifiques de réaliser certains examens sur leurs prises, particulièrement lorsqu’ils impliquent 
une altération des spécimens (sous-section 4.3.2). Dans les mœurs mexicaines, les requins n’ayant 
pas été éviscérés sont généralement plus valorisés. Le fait que les requins n’aient pas encore été 
éviscérés représente un signe de fraîcheur aux yeux des consommateurs (observation personnelle, 
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mars 2010). Cette problématique d’accessibilité peut toutefois être contournée en établissant de 
bonnes relations et des partenariats avec certains pêcheurs et commerçants. Ceux-ci sont souvent 
curieux à propos des recherches et intéressés à la conservation des espèces qui supportent leurs 
emplois. Une bonne communication avec les pêcheurs et commerçants mène souvent à une 
accessibilité accrue à leurs spécimens. Certains vont parfois même jusqu’à aviser les scientifiques 
lorsqu’ils sont en possession d’un spécimen plus rare (observation personnelle, mars 2010). Grâce 
au bouche à oreille, l’établissement d’un partenariat en engendre souvent d’autres. Il est donc 
important de visiter fréquemment les ports et marchés et d’investir des efforts dans la 
communication avec les pêcheurs et commerçants.  
 
6.1.2 Ajustements du cadre légal 
 
Dans le but de protéger les espèces de requins les plus vulnérables, certaines lois interdisant la 
possession de spécimens appartenant à ces espèces ont été adoptées (NOAA, 2014). Cependant, 
tel que démontré à la sous-section 4.3.2, ces lois manquent totalement leur objectif de protection, 
puisqu’elles n’ont quasiment aucune influence sur les taux de mortalité des espèces qu’elles 
ciblent; la capture étant très souvent mortelle pour les requins (Castro, 2011). Ces lois contribuent 
donc à compliquer l’accès à des spécimens rares, appartenant à des espèces méconnues, en plus 
de faire en sorte que la mortalité d’espèces particulièrement vulnérables demeure non rapportée.  
 
Devant l’influence positive négligeable de ces lois et les sérieux problèmes qu’elles engendrent, il 
serait pertinent de les revoir en profondeur. L’interdiction de la possession de spécimens 
appartenant à des espèces menacées devrait être réévaluée. L’étude des paramètres 
bioreproductifs est particulièrement importante dans le cas d’espèces menacées. Elle permet 
d’évaluer leurs niveaux de vulnérabilité et de moduler les plans de gestion en conséquence. Or, il 
est impossible d’étudier ces paramètres sans examiner des spécimens. L’interdiction de posséder 
des spécimens fait en sorte que l’étude des espèces menacées devient impossible dans le cadre 
légal actuel. Le fait de permettre aux pêcheurs de conserver leurs prises accidentelles pourrait 
fournir aux scientifiques l’occasion d’étudier des spécimens rares et de faire avancer les 
connaissances sur les espèces menacées. La problématique de la permission de conserver des 
espèces rares et menacées doit toutefois faire l’objet d’une réflexion approfondie, afin d’éviter que 
cette permission n’engendre une augmentation de la pression sur ces espèces. 
 
Un problème majeur de la législation actuelle est qu’elle s’applique en aval de la capture. 
Conséquemment, elle n’empêche pas la mort des spécimens qu’elle vise à protéger (Castro, 2011). 
La protection des espèces vulnérables demande l’adoption d’une législation ayant un effet concret 
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sur la manière de mener les activités de pêche. Afin d’identifier des mesures qui pourraient 
potentiellement réduire les pressions de capture sur les requins menacés, il est impératif de 
continuer les efforts d’amélioration des connaissances sur ces espèces.  
 
Les législateurs pourraient également se pencher sur la problématique des captures accidentelles 
non rapportées. La tenue de registres à propos des espèces capturées en tant que prises 
accessoires permettrait de mieux évaluer l’étendue des impacts de la capture sur les requins. Des 
implications bénéfiques dans les études démographiques des populations de requins seraient 
anticipées. 
 
6.1.3 Uniformisation des protocoles et partage des données recueillies 
 
Les protocoles utilisés pour récolter des données sur les requins peuvent différer selon les 
observateurs. Les diverses parties prenantes peuvent employer des méthodologies différentes, ce 
qui peut créer de la confusion au sein de la communauté scientifique, en plus de compliquer la 
comparaison de données issues d’études différentes. L’exemple de la mesure de la longueur 
corporelle, illustré à la figure 4.3, représente bien cette situation.  
 
Afin d’éviter la confusion et de faciliter la comparaison entre les études, il serait souhaitable de 
développer un protocole de prise de données uniformisé pour tous les intervenants impliqués dans 
la recherche sur les requins, à l’échelle du Golfe du Mexique, puis éventuellement à l’échelle 
mondiale. Une première étape vers le développement d’un protocole uniformisé serait l’examen des 
différentes méthodes employées présentement et par le passé, dans le Golfe et ailleurs dans le 
monde. Des groupes de discussion impliquant des membres de diverses organisations 
(gouvernementales, centres de recherche en pêche, institutions académiques, etc.) des États-Unis 
et du Mexique pourraient être formés, afin de débattre des différentes options. Un sommet 
impliquant tous ces intervenants pourrait être organisé afin de faciliter les échanges. Comme la 
distribution de plusieurs espèces de requins présentes dans le Golfe du Mexique dépasse les 
limites de ce Golfe, des intervenants provenant d'autres parties du monde pourraient être inclus 
dans la démarche. L’uniformisation de la formation offerte aux observateurs et la production de 
matériel d’identification de référence pourraient également être abordées. 
 
La nature des données récoltées pourrait aussi être uniformisée. Lorsque possible, un examen 
exhaustif devrait être réalisé sur tous les spécimens. Certaines données peuvent s’avérer inutiles 
dans le cadre d’une étude en particulier, tout en ayant une implication importante dans le cadre 
d’un autre projet. Les scientifiques devraient donc profiter de chaque occasion pour récolter un 
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maximum de données, spécialement dans le cas de spécimens à forte valeur scientifique (espèces 
rares, femelles gravides, individus autour de l’âge à maturité, nouveau-nés). Ces données 
pourraient leur être utiles ultérieurement, ou encore être utiles à des collègues. 
 
6.1.4 Efforts d’échantillonnage indépendants de la pêche 
 
La réalisation d’échantillonnages indépendants de la pêche pourrait fournir de précieux 
renseignements sur les requins du Golfe du Mexique. Ces échantillonnages sont en fait des 
activités de captures dont le but premier est l’obtention de données scientifiques. Elles peuvent 
donc cibler des milieux peux productifs ou difficilement accessibles, sans avoir à se soucier de 
capturer une importante biomasse de prises. 
 
Normalement, l’obtention de données scientifiques passe grandement par la collaboration avec les 
pêcheurs. Dans ce contexte, ce sont eux qui décident des milieux visités, des profondeurs ciblées, 
des équipements utilisés, du moment de réalisation des activités, etc. Les échantillonnages 
indépendants de la pêche présentent l’avantage de laisser toute la latitude aux scientifiques. Ceux-
ci peuvent donc contrôler l’ensemble des paramètres de l’activité de capture.  
 
Les échantillonnages indépendants de la pêche sont une piste de solution pour la recherche sur les 
espèces qui sont rarement capturées. Par exemple, la pêche commerciale cible rarement les 
requins d’eaux profondes du Golfe du Mexique. Ces espèces ont souvent des distributions 
irrégulières et présentent des productivités et des densités de population trop faibles pour avoir un 
réel intérêt économique (Castro, 2011). Comme les habitats d’eaux profondes sont peu ciblés par 
l’exploitation commerciale, l’obtention de données sur les requins qui les fréquentent pourrait 
passer par un échantillonnage indépendant de la pêche.  
 
L’affranchissement par rapport aux activités de pêche commerciales permet également d’établir des 
protocoles de suivi très efficaces. Ceux-ci peuvent entre autres avoir des implications dans des 
études démographiques sur les populations de requins du Golfe du Mexique. En contrôlant 
l’ensemble des paramètres des activités de capture, les scientifiques peuvent s’assurer de 
reproduire année après année les mêmes conditions de récolte de données. Cette uniformité des 
protocoles produit des données très facilement comparables dans le cadre d’études sur les 
fluctuations démographiques des populations. 
 
Les échantillonnages indépendants de la pêche offrent un potentiel intéressant pour l’obtention de 
données qui seraient difficiles à obtenir autrement. Le recours à ces échantillonnages est toutefois 
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à utiliser avec parcimonie. En effet, leur réalisation exige l’investissement de montants substantiels. 
Les coûts pour accéder à un navire de pêche et pour l’exploiter (carburant, équipage) peuvent être 
très élevés. De plus, dans le cas des études sur les espèces rares, le fait de s’affranchir de la 
pêche commerciale ne garantit en rien des succès de capture. Que l’activité ait des visées 
commerciales ou scientifiques, certaines espèces de requins demeurent largement inaccessibles. 
Les habitats qu’elles fréquentent, ainsi que certaines caractéristiques biologiques et 
comportementales leur permettent d’éviter les engins de capture (sous-section 3.2.1). Enfin, tel que 
mentionné précédemment, les espèces difficilement accessibles ont généralement une très faible 
valeur économique. Si la recherche à leur sujet revêt un intérêt certain dans la science 
fondamentale, il en est tout autrement dans le cadre de la science appliquée. Conséquemment, il 
peut être ardu de financer la recherche sur ces espèces, particulièrement si cette recherche 
implique le recours à des méthodes onéreuses comme l’échantillonnage indépendant de la pêche. 
 
6.2 Cibles prioritaires d’acquisition de connaissances 
 
De nombreuses lacunes demeurent à combler dans les connaissances sur les requins du Golfe du 
Mexique (chapitre 5; annexes 2, 3 et 4). L’un des buts premiers d’approfondir les connaissances 
sur les requins est d’être en mesure de réaliser des estimations représentatives des risques 
d’extinction des populations. Actuellement, les niveaux de connaissance sont inadéquats pour une 
forte proportion des populations de requins du Golfe du Mexique. Conséquemment, plusieurs de 
ces populations ne peuvent obtenir de statut de conservation. Les évaluations concernant certaines 
autres populations se basent sur très peu de données. Des efforts considérables d’acquisition de 
connaissances demeurent à faire. Les situations de certaines espèces sont plus préoccupantes 
que d’autres. Elles peuvent être largement méconnues, faire face à d’importantes pressions ou être 
dans ces deux situations à la fois. De plus, certains paramètres bioreproductifs sont plus influents 
que d’autres sur la résilience des requins et ainsi sur les risques d’extinction qu’ils encourent 
(section 5.2). Cette section fournira des pistes de priorisation des actions à entreprendre pour 
améliorer les connaissances sur les requins du Golfe du Mexique. Les paramètres les plus 
significatifs en matière d’évaluation de la vulnérabilité des espèces seront ciblés. Les espèces ou 
groupes d’espèces pour lesquels les besoins sont les plus criants seront présentés. 
 
6.2.1 Paramètres prioritaires 
 
L’un des facteurs les plus importants pour cibler les efforts d’acquisition de connaissances sur les 
paramètres bioreproductifs est bien entendu l’influence que lesdits paramètres exercent sur la 
vulnérabilité des taxons. Tel que mentionné à la section 3.1, ce sont l’âge à maturité, ainsi que la 
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taille corporelle qui exercent le plus d’influence sur les taux de croissance populationnels maximaux 
per capita des requins, et ainsi sur leur capacité de compensation face aux déclins (Field et al., 
2009; Hutchings et al., 2012; Reynolds et al., 2005). La détermination de ces paramètres pour les 
populations de requins du Golfe doit donc être une priorité. 
 
La détermination de l’âge à maturité des requins nécessite des manipulations intrusives et 
complexes (sous-section 5.2.4). Des prélèvements de parties dures du corps (vertèbres, mâchoire 
ou épine dorsale dans le cas des espèces qui en possèdent) sont nécessaires pour pouvoir évaluer 
l’âge des spécimens grâce au décompte des anneaux de croissance. Cette technique demeure à 
être perfectionnée. L’analyse des échantillons est une technique complexe et onéreuse. Elle peut 
donner lieu à des interprétations fort différentes en raison de la confusion sur les patrons de 
déposition des anneaux. De plus, elle est inefficace dans le cas de plusieurs espèces chez 
lesquelles les anneaux sont absents ou se déposent sans suivre de patrons définis. La taille à 
maturité est donc souvent utilisée pour déterminer indirectement l’âge à maturité. Ce remplacement 
implique l’avantage de ne pas avoir à effectuer de prélèvement. La mesure de la taille corporelle 
est une donnée très simple et rapide à collecter. Cependant, même en évitant le prélèvement de 
vertèbres ou autres parties dures du corps, l’examen de certains organes reproducteurs est 
nécessaire pour déterminer la maturité. Dans le cas des femelles, cet examen implique la nécessité 
d’une éviscération. La détermination de l’âge ou de la taille à maturité est donc un exercice qui 
implique obligatoirement des manipulations intrusives (soit l’éviscération des femelles). La réticence 
des pêcheurs et commerçants à autoriser ces manipulations, ainsi que la nécessité d’investir des 
efforts considérables de collecte et d’analyse de données, peuvent constituer un frein à l’évaluation 
de l’âge et de la taille à maturité. L’importance indéniable de ce paramètre dans la détermination de 
la résilience des requins justifie toutefois l’investissement de tous ces efforts. 
 
L’acquisition de données menant à la détermination de l’âge et de la taille à maturité peut constituer 
une tâche de longue haleine dans le cas de certaines espèces. Le fait que les femelles gravides, ou 
l’ensemble des spécimens de certaines espèces soient difficilement accessibles contribue à la 
difficulté de cette tâche. Dans de tels cas, la détermination de la taille corporelle maximale peut 
représenter une excellente alternative. L’accès à des spécimens proches de la taille et de l’âge 
maximaux peut être problématique pour certaines espèces. Dans ces cas, la modélisation de la 
croissance peut toutefois permettre d’estimer la taille maximale (Castro, 2011). Comme la taille 
maximale est un paramètre à la fois extrêmement influent sur la résilience des espèces de requins 
et très simple à déterminer, son évaluation devrait constituer une priorité dans les cas des espèces 
les plus méconnues. La taille maximale peut constituer un excellent indicateur des risques 
d’extinction des espèces de requins (Field et al., 2009). 
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En raison de la fécondité généralement faible des requins, les phénomènes dépendant de la 
densité des populations n’ont qu’un potentiel restreint pour le rétablissement des populations ayant 
subi des déclins. Toutefois, le taux de survie des juvéniles exerce une influence non négligeable 
sur la résilience des requins (Conrath et Musick., 2012; Dulvy et Forrest, 2010) (section 3.1). En 
raison de cette influence, la détermination de la taille des portées des requins est un paramètre 
important à connaître.  
 
6.2.2 Espèces ou groupes d’espèces prioritaires 
 
La priorisation d’espèces est une tâche complexe qui comporte une forte composante de jugement 
personnel. Les critères pouvant justifier une priorisation peuvent être variés. Un chercheur peut 
choisir d’accorder une priorité aux espèces les moins bien connues, aux espèces soumises aux 
pressions anthropiques les plus fortes, aux espèces endémiques et faiblement distribuées, à celles 
qui ont les statuts de conservation les plus élevés, à celles qui n’ont toujours pas de statut de 
conservation, etc. Ces critères se défendent tous et leurs importances respectives peuvent différer 
aux yeux d’observateurs différents. Des contraintes de nature technique et économique entrent 
également en ligne de compte dans le choix des espèces à prioriser. Les propositions de cette 
sous-section sont formulées en toute humilité, sur la base des niveaux de connaissance actuels, 
des pressions d’origine anthropique, ainsi que sur l’absence de statut de conservation. 
 
Sur la base de l’état actuel des connaissances, les espèces d’eaux profondes en général devraient 
constituer une priorité. Ce groupe d’espèces est le plus méconnu, à l’échelle du Golfe du Mexique, 
comme à l’échelle mondiale (sous-section 5.3.3). La faiblesse des connaissances générales sur les 
requins d’eaux profondes n’est toutefois pas le fruit du hasard. Ces requins sont souvent largement 
inaccessibles et présentent des particularités biologiques qui les rendent extrêmement difficiles à 
étudier (sous-section 5.3.3). Des éclaircissements demeurent à apporter au niveau taxonomique 
pour certains complexes d’espèces d’eaux profondes comme les centrophoridae (Castro, 2011). 
Les plus grandes lacunes dans les connaissances sur les espèces d’eaux profondes touchent les 
cycles de reproduction, car ceux-ci sont souvent asynchrones chez ce groupe d’espèces, de même 
que la longévité et l’âge à maturité, en raison de l’absence de dépôt de bandes de minéraux sur 
leurs structures dures.  
 
Du point de vue des pressions, les requins d’eaux profondes sont moins affectés que les deux 
autres groupes d’espèces. Les difficultés d’accès à leurs habitats, leur distribution irrégulière et 
imprévisible et leur faible productivité font en sorte qu’ils n’ont pas de réel intérêt commercial 
actuellement. Il serait toutefois imprudent de présumer que cette situation est immuable. Les 
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déclins enregistrés dans tous les habitats marins et l’amélioration technologique garantissant un 
meilleur accès aux eaux profondes pourraient faire en sorte de créer un intérêt pour les espèces 
d’eaux profondes. Dans cette optique, les pressions éventuelles que pourraient subir les requins 
d’eaux profondes justifient la quête de connaissances à leur sujet. Les requins d’eaux profondes 
étant les plus vulnérables aux pressions, il est essentiel d’effectuer une veille sur le développement 
des pêches en eaux profondes et de profiter rapidement des occasions de récolte de données qui 
se présenteront. 
 
Chez les requins d’eaux profondes du Golfe du Mexique, les espèces suivantes n’ont toujours pas 
de statut de conservation :  
 Hexanchus nakamurai 
 Echinorhinus brucus 
 Cirrhigaleus asper 
 Squalus cubensis 
 Squalus mitsukurii 
 Centrophorus uyato 
 Zameus squamulosus 
 Somniosus rostratus 
 Oxynotus caribbaeus 
 Squatina dumeril 
 Squatina heteroptera 
 Squatina mexicana 
 Odontaspis noronhai 
 Apristurus laurussoni 
 Apristurus parvipinnis 
 Apristurus riveri 
 Parmaturus campechiensis 
 Carcharhinus altimus 
L’amélioration des connaissances à propos de ces espèces devrait donc constituer une priorité. 
 
Les espèces océaniques épipélagiques viennent au second rang en matière de connaissances. 
Leur accessibilité est plus grande que celle des requins d’eaux profondes, mais la petite taille de 
certaines espèces, notamment de la famille des dalatiidae, complique tout de même les captures. 
Grâce aux distributions généralement très larges des requins épipélagiques océaniques, les 
données pour une population peuvent être récoltées à grande échelle. L’examen de femelles 
gravides serait profitable pour l’amélioration des connaissances sur ce groupe d’espèces, puisque 
des paramètres comme la durée du cycle de reproduction, la taille des portées et l’âge à maturité 
des femelles sont actuellement méconnus. Pour les espèces grégaires, des efforts de localisation 
des bancs de femelles matures constitueraient une piste d’action à envisager.  
 
En ce qui a trait aux pressions, l’exposition des requins épipélagiques océaniques est considérable 
pour certaines espèces et a engendré des déclins très prononcés (section 3.3). Les requins 
épipélagiques océaniques semblent toutefois être les mieux outillés pour faire face aux pressions. 
Leurs grandes portées et la petite taille de certaines espèces leur confèrent des résiliences aux 
risques d’extinction généralement élevées pour des requins.  
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Parmi les requins épipélagiques océaniques, seules deux espèces n’ont pas de statut de 
conservation officiel : 
 Zameus squamulosus 
 Mustelus sinusmexicanus 
Ces espèces sont rarement observées et leurs paramètres bioreproductifs sont largement 
méconnus. 
 
Malgré le fait que les requins côtiers soient mieux connus que les deux autres groupes, certaines 
lacunes demeurent dans les connaissances à leur sujet. La longévité, ainsi que l’âge à maturité 
sont les paramètres bioreproductifs pour lesquels les connaissances sont le plus fables parmi les 
requins côtiers. Ces requins sont sujets à une grande plasticité phénotypique. Les valeurs 
enregistrées pour plusieurs paramètres, notamment la taille maximale, la taille à maturité et la 
durée du cycle reproductif, diffèrent largement entre certaines populations appartenant à la même 
espèce. Donc, malgré le fait que les connaissances à l’échelle globale soient plus avancées pour 
les requins côtiers en général, il peut s’avérer nécessaire d’étudier certaines populations en 
particulier pour avoir une estimation de leurs risques d’extinction. 
 
Sur le plan des pressions, les espèces côtières sont les plus exposées à la capture, de même qu’à 
la perte d’habitat. Cette exposition accrue a entraîné des déclins considérables pour plusieurs 
espèces de requins côtières (section 3.3). Elle devrait également se traduire par de plus 
nombreuses occasions d’étudier des spécimens. Ironiquement, les situations généralement plus 
préoccupantes des requins côtiers contribuent à améliorer les connaissances sur ces derniers. 
Comme les pressions s’exercent plus fortement sur les espèces côtières, il est important de bien 
connaître la résilience de ce groupe d’espèces. La plus grande disponibilité de spécimens, 
engendrée par la capture, fournit un contexte propice à la collecte de données et à l’amélioration 
des connaissances sur les requins côtiers. 
 
Les huit espèces côtières suivantes n’ont toujours pas de statut de conservation officiel : 
 Squatina dumeril 
 Squatina heteroptera 
 Squatina mexicana 
 Ginglymostoma cirratum 
 Mustelus norrisi 
 Mustelus sinusmexicanus 
 Carcharhinus altimus 
 Carcharhinus porosus 
Certaines de ces espèces sont pourtant très communes et fréquemment capturées. Il faut profiter 




Indépendamment du type d’espèce, les efforts pour évaluer les états des populations de requins 
qui prévalaient avant le début de l’exploitation doivent impérativement se poursuivre. La 
connaissance de ces états est indispensable afin de pouvoir déterminer la magnitude des déclins 
subis par les populations de requins. Les registres fiables portant sur les requins et antérieures à 
l’avènement de la pêche commerciale étant virtuellement inexistants, d’autres sources 
d’informations doivent être envisagées. Des entrevues avec des vétérans professionnels de la 
pêche pourraient notamment fournir de précieuses informations pour l’estimation des états pré 
commerciaux des populations de requins du Golfe du Mexique. Une plus grande crédibilité doit être 
accordée aux témoignages historiques dans le cas de la détermination des états pré commerciaux 
des populations de requins. En l’absence de registres, ces témoignages constituent l’une des rares 
sources d’information disponibles. Des témoignages ne sont certes pas aussi solides qu’une série 
de données récoltée dans le cadre d’un protocole scientifique rigoureux. Par contre, il serait 
extrêmement imprudent de faire fi des déclins subis par les populations de requins avant le début 
de la compilation systématique de données. Le fait d’ignorer volontairement une partie cruciale de 
l’historique démographique des populations mènerait à une évaluation erronée des tendances 
démographiques, de l’ampleur des déclins subis et des risques d’extinction.  
 
6.3 Pistes d’action pour la réduction des pressions sur les requins 
 
La conservation des requins du Golfe du Mexique passe par l’amélioration des connaissances à 
leur sujet, mais également par l’adoption de pratiques réduisant l’ampleur des impacts anthropiques 
sur eux. Cette section présente quelques pistes d’actions qui pourraient engendrer des 
conséquences positives sur la conservation des requins. 
 
6.3.1 Protection des juvéniles 
 
Tel que mentionné précédemment, le taux de survie des juvéniles est l’un des facteurs majeurs 
dans le rétablissement de populations ayant subi des déclins (Section 3.1). Or, les milieux 
pouponnières de bon nombre d’espèces de requins du Golfe du Mexique se situent en milieux 
côtiers (Castro, 2011). Les milieux côtiers sont les plus exposés aux pressions d’origine 
anthropique. Cette situation fait en sorte que les juvéniles de plusieurs espèces sont soumis à une 
pression particulièrement forte. Pour le requin soyeux, le requin sombre et le requin-taupe bleu, 
trois espèces dont la situation est particulièrement précaire, la taille moyenne des captures dans le 
Golfe du Mexique est désormais inférieure à la taille à maturité de l’espèce (Baum et Myers, 2004). 




Afin de réduire les niveaux de pression sur les juvéniles, des aires marines protégées pourraient 
être établies en milieu côtier, dans les milieux pouponnières des requins. Une attention particulière 
doit être accordée aux projets de développement côtiers, qui risquent d’altérer l’intégrité des 
habitats. Les milieux côtiers ont une importance primordiale dans l’industrie de la pêche. 
L’acceptabilité sociale de projets d’aires marines protégées dans la zone côtière risque donc d’être 
controversée. D’autres moyens pourraient être employés pour réduire la pression sur les juvéniles. 
Pour plusieurs espèces, les cycles de reproduction et les aires utilisées comme milieux 
pouponnières dans le Golfe du Mexique sont déjà connus (Castro, 2011). Le fait d’établir des 
périodes de restriction de la pêche dans les milieux pouponnières, pendant les périodes où les 
juvéniles sont le plus vulnérables, serait probablement mieux accepté que la création d’aires 
marines protégées. Les recherches pour déterminer la position des milieux pouponnières des 




La situation de conservation préoccupante des requins est largement méconnue du public en 
général. Cette ignorance fait en sorte que plusieurs populations de requins subissent des déclins 
considérables dans l’indifférence générale. Les impacts considérables des pressions anthropiques 
sur les requins ont été présentés dans les chapitres précédents. Une large communication de ces 
impacts et des enjeux de conservation auxquels les requins sont confrontés pourrait entraîner des 
conséquences bénéfiques concrètes pour la conservation des requins. Ces poissons jouissent d’un 
charisme qui est susceptible de motiver l’intérêt du public et d’entraîner des changements dans les 
habitudes de consommation. Ces changements peuvent devenir des incitatifs puissants pour 
modifier les pratiques. Actuellement, les taux de capture accessoire de requins sont très élevés 
dans plusieurs activités de pêche, notamment les pêches commerciales au thon et à la crevette 
(sous-section 2.1.3). Le fait d’informer le public, d’une part, de la situation précaire des requins et 
d’autre part, du fait que les pêches qui leur fournissent le poisson et les fruits de mer qu’ils 
consomment causent la mort de grandes quantités de requins, pourrait l’inciter à changer ses 
habitudes de consommation et à exiger des produits marins capturés en respect des populations 
de requins. Dans les années 1980, la situation des captures accidentelles de dauphins dans la 
pêche au thon constitue un exemple concret où le pouvoir d’un public informé a permis de modifier 
les pratiques de pêche et d’améliorer la conservation des espèces capturées comme prises 
accessoires (Castro, 2011). Ce phénomène pourrait se répéter dans le cas des requins du Golfe du 
Mexique, si une culture de la conservation des requins peut s’établir et graduellement remplacer la 




Les requins sont généralement victimes d’une réputation mythique qui fait en sorte qu’ils sont 
craints par le public. Dans les faits, les attaques de requins sur les humains sont extrêmement rares 
(Handwerk, 2005). Ces évènements peu communs entraînent souvent une persécution exagérée 
des requins, par le massacre de plusieurs individus de toutes les espèces après qu’une attaque ait 
eu lieu (Hazin et Afonso, 2013). La préservation à tout prix de l’industrie du tourisme prime souvent 
sur la protection des requins. 
 
Encore une fois, la diffusion d’informations à propos des faits sur le comportement des requins 
pourrait être profitable sur le plan de la conservation. En plus du fait que les attaques sont très 
rares, des efforts considérables de recherche et de prévention sont consacrés à tenter d’éviter les 
attaques de requins (Hazin et Afonso, 2013). Le fait d’informer le public, à propos des mesures de 
mitigation d’attaques de requins, ainsi qu’au sujet des divers projets de recherche visant à 
comprendre les comportements des requins et à éviter les attaques, pourrait potentiellement faire 
diminuer la phobie à propos des requins. 
 
Ce chapitre a proposé certaines pistes d’action qui pourraient mener à une meilleure 
compréhension des requins, ainsi qu’à une amélioration de leur situation dans le Golfe du Mexique. 
Il a également présenté différents critères de priorisation des efforts d’acquisition de connaissances 
à investir, afin de cibler d’une part les paramètres les plus significatifs, et d’autre part les espèces 
pour lesquelles les besoins sont les plus criants. Enfin, ce chapitre souligne l’importance d’informer 
le public à propos de la situation de conservation des requins du Golfe du Mexique. Le présent 





Avec la vulnérabilité des requins face aux pressions soutenues de la capture et de la perte 
d’habitat, ainsi que le caractère imparfait des connaissances les concernant, la gestion des 
populations de requins du Golfe du Mexique constitue un défi de taille. Leur importance écologique 
fait toutefois en sorte qu’il est obligatoire de consacrer tous les efforts nécessaires à relever ce défi.  
 
Dans cette optique, le présent document visait à s’attaquer à la problématique des niveaux de 
connaissance déficients qui affectent les possibilités de déterminer les risques d’extinction des 
requins. Grâce à l’examen de l’état actuel des connaissances sur les requins du Golfe du Mexique, 
ainsi que du contexte dans lequel ils évoluent, cet essai devait mener à la proposition de pistes 
d’actions concrètes pour l’amélioration des niveaux de connaissance. Une démarche intellectuelle 
échelonnée en quelques étapes a permis de mener à l’atteinte de cet objectif principal. 
 
L’intérêt écologique de la conservation des requins a d’abord été établi en soulignant le caractère 
essentiel du contrôle qu’ils exercent dans l’équilibre des écosystèmes. Les principales pressions 
anthropiques s’exerçant sur les requins du Golfe du Mexique ont été présentées. Cette étape a 
permis de constater que les pressions de capture et de perte d’habitat s’exercent de plusieurs 
manières différentes sur les requins. La présentation des facteurs qui influencent le degré 
d’exposition des requins aux pressions et leur résilience face à ces pressions a démontré que la 
vulnérabilité de chaque taxon face aux pressions lui est propre. L’importance des paramètres 
bioreproductifs dans la détermination des risques d’extinction a été établie. C’est cette importance 
qui explique pourquoi il est aussi important de connaître les requins pour pouvoir assurer leur 
pérennité. La connaissance des paramètres bioreproductifs permet de connaître la résilience des 
espèces et d’estimer leurs capacités respectives à faire face aux niveaux de pression qui 
s’appliquent sur elles. Les principaux facteurs limitants dans l’étude des requins ont été présentés. 
Ces contraintes devaient être établies et prises en compte afin de pouvoir cibler des pistes 
d’actions plausibles pour améliorer les connaissances sur les requins. Un portrait de l’état des 
connaissances actuel a été dressé. Ce portrait permet de cibler les lacunes en matière de 
paramètres reproductifs et d’identifier les espèces ou groupes d’espèces pour lesquels les 
connaissances sont les plus minces. 
 
Au bout de cette démarche, des propositions ont été formulées dans le but d’améliorer l’état des 
connaissances actuelles, non seulement pour mieux comprendre les espèces, mais également 
pour permettre d’évaluer leurs risques d’extinction le plus rapidement possible. En ce sens, les 
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paramètres bioreproductifs les plus influents sur la résilience des taxons ont été ciblés en priorité. 
La détermination de l’âge à maturité, de la taille maximale et de la taille des portées devrait 
constituer une priorité. La taille corporelle, particulièrement facile à mesurer, peut constituer un 
indicateur du niveau de résilience d’un taxon dans le cas d’espèces largement méconnues. Divers 
critères, aussi valables les uns que les autres, ont été avancés pour proposer l’établissement de 
priorités dans les espèces. Les requins d’eaux profondes sont les plus méconnus. Plusieurs de 
leurs paramètres bioreproductifs demeurent à déterminer, dont les paramètres très significatifs de 
l’âge à maturité et de la taille des portées. Les requins côtiers sont les mieux connus globalement. 
Plusieurs d’entre eux présentent toutefois une forte plasticité phénotypique pour plusieurs 
paramètres. Ils sont également les requins sur lesquels les pressions s’appliquent le plus fortement. 
La plasticité phénotypique et les fortes pressions font en sorte que les populations de requins 
côtiers du Golfe doivent être étudiées. Quelques pistes d’action ont également été avancées afin de 
tenter de réduire les niveaux de pression s’appliquant actuellement sur les requins du Golfe du 
Mexique. La protection des juvéniles et l’éducation du public pourraient avoir des conséquences 
positives sur la conservation des requins. 
 
Les étapes menant à la mise en place des actions proposées varient d’une action à l’autre. 
Certaines sont potentiellement très faciles et rapides à implanter, alors que d’autres nécessiteraient 
des investissements considérables de temps, d’efforts ou de fonds. Il serait très intéressant de se 
pencher sur les différentes conditions de réalisation de ces actions et d’établir un plan d’action qui 
pourrait mener à leur application. La modification du cadre législatif de la pêche aux requins, la 
bonification des programmes de formation des observateurs en mer, la réforme du suivi des pêches 
du côté mexicain du Golfe du Mexique, l’uniformisation des protocoles de collecte de données sur 
les requins, la réalisation d’échantillonnages indépendants de la pêche et l’éducation du public à 
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ANNEXE 1 - LISTE DES ESPÈCES DE REQUINS RÉPERTORIÉES DANS LE 
GOLFE DU MEXIQUE, INCLUANT LEURS STATUTS DE CONSERVATION ET 





























Heptranchias perlo NT 1
Hexanchus griseus NT 1
Hexanchus nakamurai DD 1
ECHINORHINIDAE Echinorhinus brucus DD 1
Cirrhigaleus asper DD 1
Squalus cubensis DD 1
Squalus mitsukurii DD 1
Centrophorus niaukang NT 1
Centrophorus uyato (absent) 1
Centrophorus sp. A (absent) 1
Deania profundorum LC 1
Etmopterus bigelowi LC 1 1
Etmopterus hillianus LC 1
Etmopterus schultzi LC 1
Etmopterus virens LC 1
Centroscymnus owstonii LC 1
Zameus squamulosus DD 1 1
Somniosus rostratus DD 1
OXINOTIDAE Oxynotus caribbaeus DD 1
Dalatias licha NT 1
Isistius brasiliensis LC 1 1
Isistius plutodus LC 1 1
Squaliolus laticaudus LC 1 1
Squatina dumeril DD 1 1
Squatina heteroptera (absent) 1 1
Squatina mexicana (absent) 1 1
GINGLYMOSTOMATIDAE Ginglymostoma cirratum DD 1
RHINCODONTIDAE Rhincodon typus VU 1 1
MITSUKURINIDAE Mitsukurina owstoni LC 1
Carcharias taurus VU 1
Odontaspis noronhai DD 1
ALOPIIDAE Alopias superciliosus VU 1 1
CETORHINIDAE Cetorhinus maximus VU 1 1 1
Carcharodon carcharias VU 1 1
Isurus oxyrinchus VU 1
Isurus paucus VU 1
















Annexe 1 : Liste des espèces de requins répertoriées dans le Golfe du Mexique, incluant 
leurs statuts de conservation et les types d’habitats qu’elles fréquentent (suite) 
 
Inspiré de : Amorim et al. (2005; 2009); Baum et al. (2006; 2007); Blasdale et al. (2009); Bonfíl et al. (2009); Burgess (2009); 
Burgess et Branstetter (2009); Burgess et Chin (2006a; 2006b); Cailliet et al. (2009); Carlisle (2006); Carlson et al. (2009); 
Castro (2011); Cavanagh et al. (2007); Conrath (2005); Cook et Compagno (2005); Cortés (2005; 2009); Denham et al. 
(2007); Duffy et al. (2004); Duffy et Huveneers (2007); Ebert et al. (2009a; 2009b); Fergusson et al. (2009); Fowler (2003; 
2005); Herndon et Burgess (2006a; 2006b); Herndon et al. (2006); Heupel (2009); Heupel et Carlson (2006); Horodysky et 
Burgess (2006a; 2006b); Huveneers et Duffy (2004); Jones et al. (2009); Kyne et Burgess (2006); Kyne et al. (2006); 
Leandro (2004); Leandro et Kyne (2007); Lessa et al. (2006); Monzini (2006); Morgan et al. (2009); Musick et al. (2009a; 
2009b); Norman (2005); Paul (2003a; 2003b); Paul et Fowler (2003); Pillans et al. (2009); Pollard et Smith (2009); Reardon 
et al. (2006); Rosa et al. (2006a; 2006b); Santana et al. (2006); Séret et al. (2009); Sherrill-Mix et al. (2006); Simpfendorfer 






Apristurus laurussoni DD 1
Apristurus parvipinnis DD 1
Apristurus riveri DD 1
Galeus arae LC 1
Parmaturus campechiensis DD 1
Scyliorhinus retifer LC 1
Mustelus canis NT 1
Mustelus norrisi DD 1
Mustelus sinusmexicanus DD 1
Carcharhinus acronotus NT 1
Carcharhinus altimus DD 1 1
Carcharhinus brevipinna NT 1
Carcharhinus falciformis NT 1 1
Carcharhinus isodon LC 1
Carcharhinus leucas NT 1
Carcharhinus limbatus NT 1
Carcharhinus longimanus VU 1
Carcharhinus obscurus VU 1
Carcharhinus perezi NT 1
Carcharhinus plumbeus VU 1
Carcharhinus porosus DD 1
Carcharhinus signatus VU 1 1
Galeocerdo cuvier NT 1
Negaprion brevirostris NT 1
Prionace glauca NT 1
Rhizoprionodon terraenovae LC 1
Sphyrna lewini EN 1 1
Sphyrna mokarran EN 1
Sphyrna tiburo LC 1
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21 5 7
Types d'habitat de prédilection
































ANNEXE 2 - PARAMÈTRES BIOREPRODUCTIFS DES REQUINS 







Inspiré de : Amorim et al. (2009); Baum et al. (2007); Baum et al. (2006); Bonfíl et al. (2009); Burgess et Chin (2006a); Cailliet et al. (2009); Carlisle (2006); Castro (2011); 
Fergusson et al. (2009); Fowler (2005); Horodysky et Burgess (2006a); Kyne et Burgess (2006); Kyne et al. (2006); Norman (2005); Reardon et al. (2006); Santana et al. 
(2006); Stevens (2003) et Stevens (2009) 
 
 
famille genre espèce Mâles Femelles Mâles Femelles
DALATIIDAE Isistius brasiliensis LC 56 14-15 ? ? ? 36 ? (46) ? ? (9)
DALATIIDAE Squaliolus laticaudus LC 27,5 9-10 ? ? ? 15-19 17-21 ? 4-12
RHINCODONTIDAE Rhincodon typus VU 1400 55-64 ? (p.e. 100+) ? ? ? (920) ? (970) ? 300+
ALOPIIDAE Alopias superciliosus VU 461 140 19-20 9-10 13-13 270-300 332-355 ? (12) 2
CETORHINIDAE Cetorhinus maximus VU 1100 180 ? ? (12-16) ? (16-20) 410-700 ? (810-980) ? ?
LAMNIDAE Carcharodon carcharias VU 600 109-165 ? (30) ? (12-17) ? (12-17) ? (340-410) ? (450-500) ? (24-36) ? (2-14)
LAMNIDAE Isurus oxyrinchus VU 400 65-72 29-36 8 18 201 265-296 ? (36) 4-30
LAMNIDAE Isurus paucus VU 427 97-135 ? ? ? 229 ? (245-300) ? 2-8
CARCHARHINIDAE Carcharhinus falciformis NT 330 65-85 ? (22+) 6-10 7-12 210-225 225-246 ? (12-24) 2-15
CARCHARHINIDAE Carcharhinus longimanus VU 350 60-70 1 ? (4-5) ? (4-5) ? (154-196) 170-198 24 2-9
CARCHARHINIDAE Prionace glauca NT 380 35-50 15-20 4-6 5-7 182-218 173-221 ? 35-135
ETMOPTERIDAE Etmopterus bigelowi LC 67 ? (16-) ? ? ? 42+ 42-65 ? ?
SOMNIOSIDAE Zameus squamulosus DD 84 ? ? ? ? 49 59 ? ?
DALATIIDAE Isistius plutodus LC 42 ? ? ? ? ? ? ? ?
TRIAKIDAE Mustelus sinusmexicanus DD 140 39-43 ? ? ? 80 ? (118) ? ? (8)
CARCHARHINIDAE Carcharhinus signatus VU 300 60-70 ? (17) 5-8 5-10 157-190 20-205 24 10-20
SPHYRNIDAE Sphyrna lewini EN 350 31-57 30+ 10 15 ? (plastcité) ? (210-250) 12 10-44









Espèce off iciellement reconnues comme étant épipélagiques océaniques


























ANNEXE 3 - PARAMÈTRES BIOREPRODUCTIFS DES REQUINS NÉRITIQUES 











famille genre espèce Mâles Femelles Mâles Femelles
SQUATINIDAE Squatina dumeril DD 152 28-30 ? ? ? 90-107 90-107 ? ? (8-25)
SQUATINIDAE Squatina heteroptera - 100 ? ? ? ? ? ? ? ?
SQUATINIDAE Squatina mexicana - ? ? ? ? ? ? ? ? ?
GINGLYMOSTOMATIDAE Ginglymostoma cirratum DD 308 27-30,5 ? (longue) 10-15 15-20 210-215 223-240 24 20-50
RHINCODONTIDAE Rhincodon typus VU 1400 55-64 ? (p.e. 100+) ? ? ? (920) ? (970) ? 300+
ODONTASPIDIDAE Carcharias taurus VU 320 92-106 30-35 ? ? 190-200 225-229 ? (24) 2
CETORHINIDAE Cetorhinus maximus VU 1100 180 ? ? (12-16) ? (16-20) 410-700 ? (810-980) ? ?
LAMNIDAE Carcharodon carcharias VU 600 109-165 ? (30) ? (12-17) ? (12-17) ? (340-410) ? (450-500) ? (24-36) ? (2-14)
TRIAKIDAE Mustelus canis NT 150 28-39 ? ? ? 82-89 90-102 12 10-20
TRIAKIDAE Mustelus norrisi DD 123 29-37 ? ? ? 57-81 65-87 ? 7-14
TRIAKIDAE Mustelus sinusmexicanus DD 140 39-43 ? ? ? 80 ? (118) ? ? (8)
CARCHARHINIDAE Carcharhinus acronotus NT 150 31-50 ? (5-19) 4,3-5,4 4,5-6,6 84-112 84-118 12-24 1-8
CARCHARHINIDAE Carcharhinus altimus DD 282 70-90 ? 200-216 200-226 ? 1-13
CARCHARHINIDAE Carcharhinus brevipinna NT 242 58-75 15-20+ 4-7 7-8 130-175 150-200 24 6-11
CARCHARHINIDAE Carcharhinus falciformis NT 330 65-85 ? (22+) 6-10 7-12 210-225 225-246 ? (12-24) 2-15
CARCHARHINIDAE Carcharhinus isodon LC 160 55-58 8-14,4 133 135 24 2-6
CARCHARHINIDAE Carcharhinus leucas NT 340 56-81 50+ 14-15 18+ 157-226 170-230 24 1-13
CARCHARHINIDAE Carcharhinus limbatus NT 240 53-65 ? (9-10) 4-5 6-7 142,5-145 150-156 24 4-11
CARCHARHINIDAE Carcharhinus obscurus VU 384 70-100 40-50 19 21 279 270-284 36 8-16
CARCHARHINIDAE Carcharhinus perezi NT 295 60-75 ? 150-170 190-200 24 ? (3-6)
CARCHARHINIDAE Carcharhinus plumbeus VU 234 55-66 ? (50+) ?(13-30) ?(13-30) 123-180 129-190 24 1-14
CARCHARHINIDAE Carcharhinus porosus DD 128,5 30-40 ?(12+) 6 6 71-84 70-78 24 4-9
CARCHARHINIDAE Carcharhinus signatus VU 300 60-70 ? (17) 5-8 5-10 157-190 20-205 24 10-20
CARCHARHINIDAE Galeocerdo cuvier NT 472 51-90 45-50 7-10 7-10 226-310 250-350 ?(24) 10-82
CARCHARHINIDAE Negaprion brevirostris NT 388 50-66 30 11,6 12,7 225-245 235-245 24 4-17
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Annexe 3 : Paramètres bioreproductifs des requins néritiques du Golfe du Mexique (suite) 
 
Inspiré de : Baum et al. (2007); Bonfil et al. (2009); Burgess (2009); Burgess, H. G. et Branstetter, S. (2009); Carlisle (2006); Carlson et al. (2009); Castro (2011); Conrath 
(2005); Cortés (2005; 2009); Denham et al. (2007); Fergusson et al. (2009); Fowler (2005); Heupel et Carlson (2006); Jones et al. (2009); Lessa et al. (2006); Morgan et al. 
(2009); Musick et al. (2009a; 2009b); Norman (2005); Pillans et al. (2009); Pollard et Smith (2009); Rosa et al. (2006a; 2006b); Santana et al. (2006); Simpfendorfer (2009); 




famille genre espèce Mâles Femelles Mâles Femelles
SPHYRNIDAE Sphyrna lewini EN 350 31-57 30+ 10 15 ? (plastcité) ? (210-250) 12 10-44
SPHYRNIDAE Sphyrna mokarran EN 550 50-70 ? 234-300 250-300 24 6-56









































ANNEXE 4 - PARAMÈTRES BIOREPRODUCTIFS DES REQUINS D’EAUX 







famille genre espèce Mâles Femelles Mâles Femelles
HEXANCHIDAE Heptranchias perlo NT 140 25 ? ? ? 75-85 85-105 ? 6-20
HEXANCHIDAE Hexanchus griseus NT 482 ? (65-74) ? ? ? ? (300-315) 420-450 ? 22-108
HEXANCHIDAE Hexanchus nakamurai DD 180 40-45 ? ? ? 142-178 123-157 ? 13-26
ECHINORHINIDAE Echinorhinus brucus DD 310 40-50 ? (longue) ? ? ? (160) ? (200) ? 15-25
SQUALIDAE Cirrhigaleus asper DD 118 25-28 ? ? ? 71-90 89-118 ? (24) 18-23
SQUALIDAE Squalus cubensis DD 110 25-27 ? ? ? ? (45) 49-50 ? 1-26
SQUALIDAE Squalus mitsukurii DD 125 21-30 18-27 ? ? 58-80 70-100 ? ? (8)
CENTROPHORIDAE Centrophorus niaukang NT 161 30-45 ? ? ? ? (110) 140 24 1-6
CENTROPHORIDAE Centrophorus uyato - 100- ? ? ? ? ? ? 24 1-2
CENTROPHORIDAE Centrophorus sp. A - 85-90 ? ? ? ? ? (79-) ? (>71) ? ?
CENTROPHORIDAE Deania profundorum LC 80 ? (31+) ? ? ? ? (43-67) ? (<62) ? ? (5-7)
ETMOPTERIDAE Etmopterus bigelowi LC 67 ? (16-) ? ? ? 42+ 42-65 ? ?
ETMOPTERIDAE Etmopterus hillianus LC 32 9 ? ? ? 20-27 29 ? 4-5
ETMOPTERIDAE Etmopterus schultzi LC 30 ? ? ? ? 27- 27-30 ? ?
ETMOPTERIDAE Etmopterus virens LC 30 9 ? ? ? 18-24 18 ? 1-3
SOMNIOSIDAE Centroscymnus owstonii LC 120 ? (30-35) ? ? ? 70-79 82-105 ? 6-28
SOMNIOSIDAE Zameus squamulosus DD 84 ? ? ? ? 49 59 ? ?
SOMNIOSIDAE Somniosus rostratus DD 143 21-28 ? ? ? 71 80 ? 8-17
OXINOTIDAE Oxynotus caribbaeus DD 60 ? ? ? ? ? (> 52) ? (>52) ? ?
DALATIIDAE Dalatias licha NT 180 30-40 ? (>6) ? ? ? (115) ? (117-134) ? 10-16
DALATIIDAE Isistius brasiliensis LC 56 14-15 ? ? ? 36 ? (46) ? ? (9)
DALATIIDAE Isistius plutodus LC 42 ? ? ? ? ? ? ? ?
DALATIIDAE Squaliolus laticaudus LC 27,5 9-10 ? ? ? 15-19 17-21 ? 4-12
SQUATINIDAE Squatina dumeril DD 152 28-30 ? ? ? 90-107 90-107 ? ? (8-25)
SQUATINIDAE Squatina heteroptera - 100 ? ? ? ? ? ? ? ?
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Annexe 4 : Paramètres bioreproductifs des requins d’eaux profondes du Golfe du Mexique (suite) 
 
Inspiré de : Amorim et al. (2005; 2009); Blasdale et al. (2009); Burgess et Chin (2006a; 2006b); Castro (2011); Cavanagh et al. (2007); Cook et Compagno (2005); Duffy et al. 
(2004); Duffy et Huveneers (2007); Ebert et al. (2009a; 2009b); Fowler (2003; 2005); Herndon et Burgess (2006a; 2006b); Herndon et al. (2006); Heupel (2009); Heupel et 
Carlson (2006); Horodysky et Burgess (2006a; 2006b); Huveneers et Duffy (2004); Kyne et Burgess (2006); Kyne et al. (2006); Leandro (2004); Leandro et Kyne (2007); 




famille genre espèce Mâles Femelles Mâles Femelles
MITSUKURINIDAE Mitsukurina owstoni LC 500-617 ? (81-90) ? ? ? 264 ? ? ?
ODONTASPIDIDAE Odontaspis noronhai DD 400 ? ? ? ? ? ? (>321) ? ?
ALOPIIDAE Alopias superciliosus VU 461 140 19-20 9-10 13-13 270-300 332-355 ? (12) 2
CETORHINIDAE Cetorhinus maximus VU 1100 180 ? ? (12-16) ? (16-20) 410-700 ? (810-980) ? ?
SCYLIORHINIDAE Apristurus laurussoni DD 72 ? ? ? ? ? ? ? ?
SCYLIORHINIDAE Apristurus parvipinnis DD 51 ? ? ? ? ? ? (59-) ? ?
SCYLIORHINIDAE Apristurus riveri DD ? (48+) ? (10-) ? ? ? ? (39-) ? (<40) ? ?
SCYLIORHINIDAE Galeus arae LC 35 14 ? ? ? 27 28 ? ?
SCYLIORHINIDAE Parmaturus campechiensis DD 45 ? ? ? ? ? ? ? ?
SCYLIORHINIDAE Scyliorhinus retifer LC 59 10-11 ? (9+ ) ? ? 38-50 35-52 ? 44-52
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